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RÉSUMÉ 
Le domaine de l'agriculture produit une part importante des gaz à effet de serre (GES) au 
Canada (8%) soit 8% des 747 Mt eq. CO2 émis chaque année. L'industrie porcine, un secteur 
clé de l'industrie agroalimentaire est en forte croissance au Canada depuis le milieu des années 
80. L'entreposage du lisier préalablement séparé compte pour la plus grande partie du méthane 
(CH4) émis, un GES au pouvoir de réchauffement global 25 fois celui du dioxyde de carbone 
(CO2). Pour traiter le CH4, la biofiltration a déjà fait ses preuves pour le traitement des 
émissions de CH4 provenant des lieux d'enfouissement sanitaires (LES) et des mines. Ce 
procédé peut être également appliqué au CH4 issu de l'industrie porcine. 
Lors de la biofiltration du CH4, plusieurs facteurs clé peuvent améliorer la performance du 
système de traitement biologique comme, par exemple, la température, le pH, la nature du 
milieu filtrant, le taux d'humidité du lit et les nutriments. En particulier, l'apport en nutriments 
est un facteur déterminant pour la croissance et le maintien des microorganismes traitant le 
CH4. Plusieurs nutriments doivent être fournis pour assurer le bon fonctionnement d'un 
biofiltre : carbone, oxygène, azote, phosphore, potassium et autres. D'un autre côté, certaines 
substances peuvent inhiber l'oxydation du CH4 dans un biofiltre et influencer la flore 
microbienne : un inhibiteur ayant fait l'objet de nombreuses études sur des supports de terre 
est l'ammonium (NH4+). 
Les expériences en laboratoire devaient déterminer l'impact du NtLt+ dans la solution nutritive 
contenant du nitrate sur un biofiltre rempli d'un garnissage inorganique traitant le CH4. Dans 
les conditions expérimentales considérées (Débit d'air : 0,18 m3 h"1 ; Concentration de CH4 à 
l'entrée : 3000 ppmv ; Débit de solution nutritive : 1,5 L j"1), l'ajout de NH4+ dans la solution 
nutritive a eu un impact sur la performance du biofiltre, faisant diminuer la conversion du CH4 
de 70 à 13% entre 0,05 et 0,5 gN-NH4+ L"1. Les résultats de cette étude ont aussi démontré que 
l'augmentation progressive du NtL}+ réduit l'effet inhibiteur de celui-ci sur la performance du 
biofiltre. 
Mots-Clés : Nutriments, methane, biofiltration, azote, ammonium, inhibition, nitrate, porc 
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CHAPITRE 1 
INTRODUCTION 
En ratifiant le protocole de Kyoto en décembre 1997, le Canada s'est donné pour objectif de 
réduire de 6% ses émissions de gaz à effet de serre (GES) pour tous les secteurs d'activités, 
pour la période de 2008-2012 par rapport au niveau des émissions de 1990 [Gouvernement du 
Québec, 2003]. Le secteur de l'agriculture produit environ 8% des GES totaux au Canada et 
26% du CH4 émis [Kebreab et al., 2006]. En effet, par la fermentation entérique des animaux 
et l'entreposage de lisier, l'agriculture est responsable de l'émission d'une part importante des 
GES sous forme de dioxyde de carbone (CO2) et de méthane (CH4) [Kinsman et al., 1995]. Le 
CH4 est 25 fois plus nocif que le CO2 sur une période de 100 ans en ce qui concerne le pouvoir 
de réchauffement global (PGR) [Forster et al., 2007]. D'autres gaz comme le sulfure 
d'hydrogène (H2S), l'ammoniac (NH3) et des composés organiques volatils (COV) sont 
produits [Zahn et al., 2001], mais n'ont aucun effet direct sur le réchauffement climatique. Un 
gaz a un effet indirect sur le réchauffement climatique lorsqu'il est chimiquement transformé 
en un GES ou influence la durée de vie d'un GES dans l'atmosphère [Environment Canada, 
2009]. 
Étant donné qu'elle est en pleine expansion, l'industrie porcine contribue à l'augmentation de 
l'émission des GES. En effet, depuis 25 ans, le nombre de porcs par ferme a triplé au Québec 
(2010 porcs/exploitation), ce qui en fait la première province en importance au niveau de la 
production porcine au Canada [Canadian Pork Council, 2009]. Cependant, les producteurs 
doivent fonctionner avec des comités de citoyens opposés à la construction de porcheries sur 
leur territoire [BAPE, 2003]. 
Grâce à la biofiltration, on traite le lisier pour réduire la charge organique (DBO), 
l'ammonium (NH/) et le phosphore [Buelna et al., 2007; Buelna et al., 2008, Dubé et al., 
2005]. Au niveau des gaz, la biofiltration est efficace pour traiter les rejets de NH3 [Kastner et 
al., 2004], de H2S [Chung et al., 2001] et les odeurs [Buelna et al., 2008]. Cependant, peu de 
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solutions alternatives à la biofiltration peuvent s'avérer efficaces pour traiter le CH4 issu de 
l'entreposage du lisier. Plusieurs facteurs influencent la performance d'un biofiltre : la 
température, le pH, la nature du lit filtrant, l'humidité fournie aux microorganismes et l'apport 
en nutriments. De ces nutriments, l'azote est important parce qu'il représente 14% (m/m) de la 
cellule sèche [Shuler and Kargi, 2002]. Des études ont démontré qu'une augmentation de la 
concentration de l'azote sous forme de nitrate (NO3") de 0,14 à 0,75 g L"1 pouvait multiplier 
par 6 la performance épuratoire d'un biofiltre traitant le CH4 [Nikiema et al., 2005]. Le NO3" 
est la seule forme d'azote utilisée en biofiltration du CH4. En effet, l'azote ammoniacal (NH4+) 
a démontré un potentiel inhibiteur sur les bactéries méthanotrophes utilisées lors de 
l'oxydation du CH4 dans les sols [King et Schnell, 1994]. Des auteurs, par contre, ont 
démontré un potentiel de stimulation de l'oxydation du CH4 suite à l'ajout de NHU+ dans des 
sols [Bodelier et al., 2000a]. À notre connaissance, aucune étude ne porte sur l'effet de la 
concentration de NH4+ sur un biofitre traitant l'air contaminé par le CH4. 
Avec les présents travaux, nous poursuivrons les objectifs suivants : 1- Vérifier l'influence de 
la performance du biofiltre en fonction des quantités de NH4+ dans la solution nutritive. 2-
Modifier la charge de CH4 à l'entrée du biofiltre et vérifier l'effet de la concentration de 
NH4+. 3- Vérifier l'influence de la façon d'ajouter du NH4+ dans les biofiltres. 4- Les travaux 
énumérés dans ce mémoire ont été réalisés au laboratoire BIOCOM (Faculté de génie, 
Département de génie chimique et de génie biotechnologique, Université de Sherbrooke) 
pendant la période allant de septembre 2008 à janvier 2010. Pour appuyer ce mémoire, nous 
avons suivi les étapes suivantes : 1- Démarrage du biofiltre ; 2- Choix de concentrations de 
carbonate d'ammonium (NH4HCO3) ; 3- Augmentation de la concentration de NH4+ ; 4- Prise 
de mesures et analyse de l'influence du NH4+ sur la biofiltration du CH4 ; 5- Si nécessaire, 
changer les concentrations de NH4+ prévues au départ. 
La gestion du lisier de porc, les gaz émis lors de l'entreposage du lisier, les choix de traitement 
du CH4 et les grandes lignes de la biofiltration tant au niveau de la conception que de la 
microbiologie seront abordés dans la revue de littérature. Ensuite, nous présenterons la 
démarche et les résultats des recherches menées au laboratoire. 
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CHAPITRE 2 
INDUSTRIE PORCINE ET BIOFILTRATION 
2.1 Portrait de l'industrie porcine 
En 2007, la consommation mondiale de viandes de porc a atteint près de 100 millions de 
tonnes, soit environ 1,2% du total des aliments consommés et environ 37% du total de la 
viande consommée [FAOSTAT, 2010a]. La distribution de la production mondiale est dans 
l'ordre l'Asie (55%), l'Europe (25%) et les Amériques (18%) [FAOSTAT, 2010b]. Avec un 
inventaire de 67 millions de porcs en 2009, les États-Unis sont le 3e plus grand producteur de 
porcs au monde, mais aussi le 5e plus grand importateur [United States Department of 
Agriculture, 2009]. Afin de satisfaire à la demande, le Canada fournit près de 4/5 des porcs 
importés aux États-Unis [United States Department of Agriculture, 2009], ce qui correspond à 
près de 308 000 tonnes de porcs vendus en 2008 [Agriculture and Agri-Food Canada, 2010]. 
Au Canada, cette industrie génère 7% des retombées économiques annuelles du secteur de 
l'agriculture en 2008 pour plus de 3,1 milliards de dollars [Statistics Canada, 2010] et 64 000 
emplois directs et indirects [Agriculture and Agri-Food Canada, 2007a]. 
Au Québec, l'industrie porcine est en forte croissance depuis plus de 20 ans, avec une 
production qui a augmenté de 67% depuis le milieu des années 80 [Canadian Pork Council, 
2009]. Si on la compare avec les autres industries agricoles, elle est responsable de 16,6% des 
revenus de l'agriculture au Québec [Fédération des producteurs de porcs du Québec, 2008], 
En ce qui concerne l'importance de l'industrie porcine québécoise au Canada, les porcs 
québécois mis en marché représentent un peu plus de 23% du total canadien [Conseil canadien 
du porc, 2008]. Selon la Fédération des producteurs de porcs du Québec [2008], le nombre 
total de porcs sur les fermes au Québec représente 28,5% du total de porcs sur les fermes au 
Canada. 
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2.1.1 Les sources d'émission de CH4 dans les porcheries 
En agriculture, en général, comme dans l'industrie porcine, il y a deux types d'émission de 
CH4 (émissions entériques ou celles obtenues lors de la fermentation anaérobie des excréments 
d'animaux) [Monteny et al., 2006]. Chez les ruminants, comme les bovins laitiers, l'émission 
entérique est plus importante que celle des excréments (à environ 80%) tandis que pour les 
porcs, les excréments sont la source principale de production de CH4 à environ 70% [Monteny 
et al., 2001]. Il existe une 3e forme indirecte de production de CH4, soit par la fertilisation des 
champs. En effet, l'épandage du lisier contenant du NH4+ contribue à inhiber les réactions de 
dégradation biologique du CH4 atmosphérique dans les sols [Dunfield et Knowles, 1995]. On 
estime à près de 10% le CH4 atmosphérique dégradé par les sols [Gulledge et al., 1997]. 
2.1.2 Entreposage du lisier 
Étant donné que dans plusieurs provinces canadiennes l'épandage de matière fertilisante est 
une activité saisonnière (la réglementation n'autorisant l'épandage du lisier que d'une manière 
périodique), le lisier doit être entreposé [Laguë et al., 2005]. Par exemple, au Québec, la 
réglementation en vigueur permet aux agriculteurs de faire l'épandage des déjections 
animales, et donc du lisier de porc, entre le 1er avril et le 1er octobre [Gouvernement du 
Québec, 2005]. Dans d'autres provinces canadiennes, comme au Manitoba, il est interdit 
d'épandre des déjections animales entre le 10 novembre et le 10 avril de l'année suivante 
[Gouvernement du Manitoba, 1998]. De plus, pour certaines provinces canadiennes où la 
réglementation est moins stricte, on déconseille fortement d'épandre le lisier sur le sol glacé, 
enneigé ou humide, car la fertilisation serait moins efficace et les risques de contamination 
seraient élevés [Nova Scotia Agriculture, 2006]. Pour appuyer ces recommandations, l'étude 
de Randall et Mulla [2001] confirme l'influence des précipitations sur les risques de 
contamination de nappes phréatiques par le lisier. Par conséquent, l'entreposage du lisier n'est 
pas que pratique, il devient essentiel et obligatoire. On estime qu'un porc peut émettre environ 
1 m de lisier durant toute sa vie [Girard et al., 2009]. Avec un nombre de porcs moyens par 
ferme de 2010 porcs/exploitation au Québec [Canadian Pork Council, 2009], l'entreposage 
génère de gros volumes de lisier. 
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2.1.3 Séparation du lisier 
Par sa richesse en nutriments, le lisier brut est un fertilisant qui peut être vendu sur le marché 
[ïmbeah, 1998]. Le Tableau 2.1 présente la valeur en nutriments du lisier brut. Cependant, il 
contient une grande quantité d'eau, environ 95% en masse [Smith et al., 2000 ; Westerman et 
Bicudo, 2000]. La séparation liquide-solide du lisier par des moyens mécaniques ou chimiques 
permet de concentrer le lisier en une fraction solide riche en phosphore et une fraction liquide 
riche en azote [Moller et al., 2000], et ainsi de réduire les coûts de transport [Fleming et 
Mac Alpine, 2003]. La fraction solide contenant le phosphore est un produit de premier plan, 
c'est-à-dire qu'il peut être utilisé comme fertilisant ou composté [ïmbeah, 1998]. Plusieurs 
autres raisons motivent la séparation du lisier: diminution des risques reliés à la pollution du 
sol (eutrophisation et contamination des nappes phréatiques), réduction des odeurs, 
manutention plus facile et amélioration des conditions hygiéniques [Burton, 2007 ; Fleming et 
MacAlpine, 2003]. La séparation liquide-solide du lisier réduit les odeurs parce que les 
particules de plus faible taille se décomposent plus rapidement que celles de taille plus 
importante [Westerman et Bicudo, 2000]. 
Tableau 2.1: Composition du lisier brut 
pH 
Matière 
organique 
(DBOs) 
(g O2 L"1) 
Matières 
en 
suspension 
(g L") 
Azote 
ammoniacal 
( g N L 1 )  
Azote 
Kjeldahl 
total 
(g N L"1) 
Phosphore 
(g PL"') 
Référence 
00
 
w
 ^
 
1 
46 17-53 1,3-3,6 2,2-4,4 0,4-1,3 
Meller 
[2001] 
6,9 34,2 - 1 3,1 0,8 
Kunz et al. 
[2009] 
7,2 - 57 - 4,1 1,4 
Moller et al. 
[2000] 
6,4 24-39 21-47 1,8-3,3 3-5,2 0,7-0,9 
Dubé et al. 
[2005] 
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2.1.4 Émission de GES durant l'entreposage 
Il existe deux types d'entreposage de lisier, soit : en bassins profonds et en étangs anaérobies. 
Les bassins de ciment (en général d'une profondeur de 6 à 8 m et possédant une capacité de 
stockage ne dépassant pas plus de six mois [Morgenroth, 2000]) sont utilisés en majorité 
(70%) pour les fermes porcines de petite dimension (2000-10000 têtes) tandis que les étangs 
anaérobies sont principalement utilisés (81%) lorsque le nombre de porcs est plus élevé que 
10000 têtes [Morgenroth, 2000]. La présence d'un couvert de paille (par exemple) peut réduire 
l'ensemble des GES produits [Laguë et al., 2003]. Les étangs anaérobies ont une capacité 
d'entreposage de 5 à 15 ans. Cependant, étant donné que l'eau de pluie vient se mélanger au 
contenu du bassin, celui-ci doit être vidangé tous les 2 ou 3 ans [Morgenroth, 2000]. 
Lors de l'entreposage, la fermentation anaérobie du lisier dans les bassins produit du CH4 et 
du CO2 [Laguë et al., 2005]. Monteny et al. [2001] a établi la production typique de CH4 par 
porc à 4,8 kg par année, la contribution de la fermentation entérique étant de 30%. De plus, la 
nitrification et la dénitrification du NH4"1" contenu dans le lisier (Tableau 2.1) peut produire du 
protoxyde d'azote (N2O). Étant donné que l'entreposage du lisier de porc ne produit souvent 
aucun dégagement de N2O significatif en terme d'équivalents CO2 durant l'entreposage 
[Laguë et al., 2003], nous nous attarderons principalement sur l'émission du CH4. 
2.1.5 Réduction de l'émission du CH4 durant l'entreposage 
Les émissions de CH4 provenant de l'entreposage du lisier de porc sont influencées par la 
température, la vitesse du vent, le potentiel d'oxydo-réduction, la formation d'une croûte 
naturelle à la surface du lisier et aux facteurs liés à la diète des porcs (demande biochimique 
en oxygène) [Park et al., 2006]. La température est un facteur contrôlable et très important lors 
de l'émission de CH4. Sommer et al. [2007] ont remarqué qu'en dessous de 15°C, l'émission 
de CH4 laissait place au CO2. Cependant, il paraît coûteux de refroidir les fosses à lisier 
lorsque la température diurne moyenne en juillet dans le sud du Canada est de plus de 21°C 
(Ressources naturelles Canada, 2003). Martinez et al. [2003] ont testé l'effet de la quantité de 
carbone (disponibilité du substrat) présente dans le lisier sur la production de CH4. Ils ont 
trouvé qu'en réduisant la quantité de carbone de 1/3 (en diluant le lisier), les émissions 
cumulatives de CH4 sur une période de 50 jours sont réduites de 3700 à 1600 gC-GHU m" 
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(-56%). Cependant, la réduction de la quantité de carbone implique un changement 
d'alimentation chez les porcs [Monteny et al., 2006]. Enfin, selon certains auteurs [Petersen et 
Miller, 2006 ; Petersen et al., 2005], la couverture des fosses à lisier, par une croûte naturelle 
formée par des matières en suspension, par de la paille, de l'argile expansée, une membrane ou 
une toile géotextile poreuse, peut réduire les gaz émis. Les barrières naturelles perméables 
favorisent le développement de colonies de bactéries capables de transformer et de réduire les 
gaz émis. 
Certains autres facteurs peuvent influencer l'activité des bactéries méthanogènes. Étant donné 
que ces bactéries méthanogènes croissent en absence d'oxygène, l'aération des bassins permet 
de réduire la quantité de CH4 émise [Steed et Hashimoto, 1994]. L'ammonium est un 
inhibiteur des bactéries méthanogènes à des concentrations variant entre 1,1-4 gN L"1 [Hansen 
et al., 1998 ; Angelidaki et Ahring, 1993]. Une réduction du temps d'entreposage du lisier 
(270 à 180 jours) provoque une diminution du CH4 émis jusqu'à 60%, selon les solides 
présents dans le lisier et les conditions de température [Massé et al., 2003]. Les temps 
d'entreposage produisant les émissions les plus élevées varient en fonction de la température. 
Pour des temps d'entreposage variant entre 50 et 150 jours (20°C), M0ller et al. [2004] ont 
mesuré des émissions de CH4 entre 0,31 et 1,37 g C-CH4 kg"1 solides volatils h"1. En deçà de 
50 et au-dessus de 150 jours, les émissions étaient plus faibles à 0,15±0,15 g C-CH4 kg"1 
solides volatils h"1. Sommer et al. [2007] ont mesuré des émissions faibles et variables à des 
températures entre 10 et 15°C (émissions maximales moyennes variant entre 0,012 et 0,02 g 
C-CH4 kg"1 solides volatils h'1) respectivement (à environ 10 jours). Cependant, il peut être 
difficile de contrôler le temps d'entreposage du lisier, étant donné les réglementations 
gouvernementales. 
Bien que ces solutions soient efficaces, aucune ne permet d'éliminer le CH4 émis comme 
l'oxydation thermique ou la biofiltration. 
2.1.6 Traitement anaérobie 
Bien qu'il soit possible de réduire l'activité des bactéries produisant le CH4, il est aussi 
envisageable de favoriser des conditions anaérobies (traitement anaérobie) pour augmenter les 
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émissions de CH4. En effet, les traitements anaérobies des lisiers et des fumiers sont des 
procédés très populaires, car ils permettent de récupérer un biogaz, valorisable par la suite 
[Jiayang et Bin, 2002 ; Chynoweth et al., 1998 ; Hansen et al., 1999]. Comme la fraction 
solide du lisier est riche en matière organique (Tableau 1), la transformation contrôlée de cette 
matière produit un gaz suffisamment concentré en CH4 (5 à 15% v/v) pour pouvoir le brûler et 
ainsi générer de l'énergie. Le rendement peut varier selon le type de bioréacteur, la 
température, le mode de séparation et le type de lisier. Le rendement en CH4 varie entre 59 et 
87% [Chynoweth et al., 1998]. Les traitements anaérobies doivent être couplés à une 
chaudière afin de brûler le CH4. 
2.1.7 Compostage 
Les traitements aérobies (compostage du lisier) permettent aussi de contrôler les émissions de 
CH4 en produisant directement du CO2 au lieu de passer par la combustion du CH4. [Mohaibes 
et Heinonen-Tanski, 2004]. Cependant, l'aération du lisier, riche en NH4+, peut produire du 
N2O (un GES au pouvoir de réchauffement global environ 12 fois celui du CH4) [Thompson et 
al., 2004] lors la dénitrification aérobie [Takaya et al., 2003] ou anaérobie [Trogler, 1999] du 
NO3". Le temps nécessaire pour le compostage du lisier de porc est d'environ 49 jours, peu 
importe le mode d'aération [Zhu et al., 2004]. 
2.1.8 Conversion thermochimique 
Même si le lisier contient une grande part d'eau (80% v/v), la conversion thermochimique 
peut être utilisée pour valoriser le lisier. He et al. [2000] ont utilisé un procédé de pyrolyse du 
lisier pour produire une huile combustible avec un rendement de 76% massique des solides 
volatiles. Les conditions variaient entre 275 et 350°C pour des pressions situées entre 5,5 et 18 
MPa. Sans considérer les pertes d'énergie, le procédé était rentable, car l'énergie nécessaire 
pour amener l'alimentation à la température maximale était environ 3 fois moindre que celle 
de l'huile brute obtenue. Lors d'essais similaires, Xiu et al. [2009] ont obtenu un rendement de 
75% massique des solides volatils du lisier transformés en huile avec une. température 
maximale de 305°C et une pression d'opération de 10 MPa. 
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2.2 Traitements de la fraction liquide du lisier 
La consommation d'eau potable des animaux d'élevage est élevée et varie entre 11 et 25 L 
tête"1 jour'1 [Abacus Biotech Ltd, 2004]. Au départ, le lisier liquide peut contenir 6,5 g L'1 de 
solides totaux dissous (STD) et 1200 mg L*1 de sulfate [Navaratnasamy et al., 2004]. Pour 
atteindre la norme canadienne de rejet, 1'effluent à la sortie de traitement doit contenir moins 
de 3 g L"1 de STD et de 1000 mg L"1 de sulfates [van Heugten, 2000]. Plusieurs techniques 
ont été étudiées dans le but de traiter le lisier et de le réutiliser comme source d'eau potable 
pour les porcs. Parmi celles-ci, on note la précipitation chimique, l'aération, l'ozonation, la 
filtration lente sur sable et l'osmose inversée par membrane [Navaratnasamy et al., 2004]. Ces 
auteurs ont démontré qu'après une journée de traitement, l'aération est le traitement le plus 
efficace (40%) et dépasse l'ozonation (28%) et la décantation naturelle (11%), mais qu'aucune 
des techniques ne permet d'atteindre la norme. L'osmose inverse peut permettre d'atteindre la 
norme avec une efficacité d'enlèvement des STD et des sulfates de 80% et de 99%, 
respectivement [Navaratnasamy et al., 2002]. Cependant, le rendement n'est que 4% du 
volume initial et la membrane a tendance à s'encrasser. 
Pour régler ce dernier problème, la combinaison entre la séparation par membrane et d'autres 
traitements peut être envisagée. Par exemple, avec une combinaison de réacteurs 
d'ultrafiltration et d'osmose inverse, un rendement en perméat de 70% du volume initial a pu 
être obtenu à un coût de 6,0 SCAN m"3 de lisier en 2000 [Masse et al., 2007]. Les bioréacteurs 
à membrane (BRM) sont aussi utilisés et permettent d'éliminer les microorganismes et les 
pathogènes, de réduire la taille des systèmes de traitement et d'augmenter la charge organique 
à l'entrée [Cicek, 2003]. Par exemple, Shin et al. [2005] ont couplé un BRM submergé et un 
réacteur anaérobie à lit filtrant à courant de type ascendant pour traiter le lisier de porcs et ont 
obtenu une efficacité d'enlèvement de la DBO de 91% et du NH/ de 99%. La biofiltration 
peut aussi permettre de traiter le lisier afin de réduire la DBO5 (95%), les solides en 
suspension (97%), l'azote TKN (87%) et le phosphore total (87%) [Buelna et al., 2008]. 
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2.3 Traitements du CH4 
Pour que le CH4 puisse être oxydé thermiquement, il faut que sa concentration soit située entre 
5 et 15% (v/v) [Perry et al., 1997; Cashdollar et al., 2000]. Cependant, certaines études ont 
oxydé thermiquement le CH4 avec des concentrations de 1,1% (v/v) en régime transitoire avec 
un oxydateur thermique contenant des particules d'alumine [Wood et al., 2009]. Le principal 
problème provient du fait que les émissions de CH4 provenant de l'entreposage du lisier sont 
très variables d'une journée à une autre [Conseil Canadien du Porc, 2006]. En effet, la 
concentration de CH4 émise par les fosses à lisier couvertes varie de 0,1 à 20 g m"3 (0,015 à 
3% v/v) selon la composition du lisier et la température [Melse et Van Der Werf, 2005]. 
Ces auteurs affirment aussi que l'adsorption du CH4 par le charbon activé n'est pas utilisable, 
compte tenu de la faible affinité de ce dernier pour les adsorbants à pression atmosphérique. 
La biofiltration est une alternative intéressante, étant donné ses faibles investissements, son 
faible coût énergétique et son coût de fonctionnement [Nikiema et al., 2007]. De plus, elle a 
démontré des performances épuratoires intéressantes (20-85%) pour des concentrations de 
CH4 de 0,015 à 3% (v/v) et des temps de séjour en fut vide variant entre 7 et 33 min [Conseil 
Canadien du Porc ; Melse et Van Der Werf, 2005], 
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CHAPITRE 3 
TRAITEMENT DU CH4 PAR BIOFILTRATION 
La biofiltration a fait ses preuves pour réduire des odeurs, les composés organiques ou 
inorganiques provenant du User de porc [Buelna, 2008]. De plus, elle a été utilisée pour épurer 
le CH4 des sites d'enfouissement [Nikiema et al., 2005 ; Streese et Stegmann, 2003 ; Park et 
al., 2002 ; Gebert et al., 2003 ; Haubrichs et Widmann, 2006], celui provenant des mines [Sly 
et al., 1993] et celui des animaux d'élevage [Melse et Van Der Werf, 2005]. En ce qui 
concerne l'air pollué provenant d'un bassin d'entreposage de lisier, le Conseil Canadien du 
Porc [2006] a utilisé différents mélanges de lits filtrants organiques (compost, particules de 
bois, tourbe et terre) et a obtenu une capacité d'élimination (CE) moyenne variant entre 16,5 et 
20 g m"3 h"1 pour une charge à l'entrée de 29,9 g m'3 h"1. 
3.1 Lit filtrant 
Étant le constituant physique primaire d'un biofiltre traitant le CH4, le lit filtrant permet aux 
microorganismes de se développer en donnant les conditions et l'espace nécessaires pour 
assurer une croissance optimale [Nikiema et al., 2007]. De plus le coût du milieu filtrant doit 
être faible, donc le plus accessible possible. Il existe 3 types de lit filtrant, soit organique, 
inorganique et synthétique. Le lit filtrant le plus commun est le compost, qui a déjà fait ses 
preuves lors de nombreuses études [Nikiema et al., 2005 ; Streese et Stegmann, 2003 ; Mor et 
al., 2006 ; Wilshusen al., 2004b]. Le compost a l'avantage de contenir des nutriments déjà 
présents et ne nécessite pas d'apports supplémentaires en nutriments [Nikiema et al., 2005]. 
D'autres milieux filtrants organiques comme la tourbe [Watson et al., 1997], la terre [Park et 
al., 2002] et des boulettes de papier recyclées [Haubrichs et Widmann, 2006] ont entre autres 
été utilisés. Les milieux inorganiques sont de plus en plus populaires et font l'objet d'études 
depuis seulement environ 15 ans [Sly et al., 1993]. Le choix d'un lit filtrant peut affecter la 
conversion du CH4. Avec un milieu filtrant inorganique et des concentrations de CH4 à 
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l'entrée du biofiltre d'environ 0,7% (v/v), Nikiema et al. [2005] ont obtenu une conversion de 
i I 1 1 
41%, ce qui correspond à une CE de 29,2 g m' h" pour une charge de 71,2 g m" h" 
comparativement à 19% pour lit filtrant fait de compost. Enfin, comme la matière organique se 
dégrade, ce type de lit doit être changé régulièrement. Le milieu inorganique, lui, peut être 
lavé et avoir une longue durée de vie. 
3.2 Humidité du lit filtrant 
Le passage de l'air pollué par le CH4 à travers le lit filtrant provoque le dessèchement du lit 
filtrant par évaporation. Afin de contrer ce problème, plusieurs options peuvent être 
envisagées comme l'arrosage du lit filtrant en jet ou en brume, l'injection de vapeur et les 
colonnes d'humidification d'air par absorption ou avec une brume [Lannan, 2000]. L'humidité 
est essentielle à la survie des bactéries méthanotrophes. L'humidité, présente à la surface du 
milieu filtrant, permet le transfert de masse du CH4 jusqu'aux méthanotrophes. 
Habituellement, le taux d'humidité recommandé pour un transfert optimal est de 40 à 60% par 
rapport à la masse humide pour les composés organiques volatils (COV) [Leson et Winer, 
1991; Kiared et al. 1997] et de 10 à 33% par rapport à la masse humide pour le CH4, selon la 
nature du lit filtrant [Nikiema, 2006]. Le taux d'humidité est un paramètre difficile à 
contrôler. Étant donné que l'arrosage du biofiltre est effectué souvent en mode discontinu, 
l'humidité est variable en fonction du temps. Si l'humidité est trop élevée, le transfert gazeux 
s'effectuera plus difficilement [Nikiema et al., 2007]. Par contre, si l'humidité est insuffisante, 
le lit s'assèche et une diminution marquée de la conversion du CH4 est observée. D'ailleurs, 
avec des biofiltres munis d'un milieu filtrant de compost traitant le CH4 des lieux 
d'enfouissement sanitaires (LES), Mor et al. [2006] ont observé une oxydation de CH4 nulle 
lorsque le taux d'humidité était de 22% en base massique en base massique humide. De plus, 
ils ont obtenu des conversions maximales de CH4 à des taux d'humidité variant entre 31 et 
52% en base massique humide. 
La température a un impact sur le taux d'humidité optimal. Par exemple, pour des 
températures plus élevées que 40°C et des concentrations de CH4 maximales de 50% (v/v), 
Spokas et Bogner [2010] ont démontré que le taux d'humidité (en terme de potentiel 
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d'humidité de 0 à 1500 kPa) n'a pas d'impact sur l'oxydation du CH4 tandis que pour des 
températures comprises entre 5 et 40°C, le taux d'humidité diminue le taux d'oxydation du 
CH4. 
3.3 Température 
La plupart des bactéries méthanotrophes sont mésophiles et leur température d'efficacité 
optimale se situe entre 25 et 36°C [Whalen et al., 1990; Park et al., 2002; Spokas et Bogner, 
2010 ; Visvanathan et al., 1999]. Entre 10 et 20°C, l'activité des méthanotrophes ne varie pas 
beaucoup, mais diminue en dessous de 10°C [Le Mer et Roger, 2001 ; Spokas et Bogner, 
2010]. Cependant, certaines bactéries méthanotrophes de l'Arctique ont un optimum de 
croissance pour des températures de moins de 10°C [Hanson et Hanson, 1996] et d'autres 
bactéries ont une activité significative à moins de 1°C [Le Mer et Roger, 2001]. Dans des 
conditions réelles d'un biofiltre traitant les émissions provenant du lisier, le Conseil Canadien 
du Porc [2006] a obtenu une augmentation de la conversion entre 3 et 32°C. 
3.4 Temps de séjour 
Le temps de séjour en fut vide (ERBT) dépend du volume du biofiltre et du débit d'air 
[Devinny et al., 1999 ; Delhoménie et Heitz, 2005]. Étant donné la faible solubilité du CH4 
(0,022 g L*1 à 20°C), l'ERBT est un facteur important à considérer pour le CH4 [Girard et al., 
2009]. Pour des concentrations de CH4 de 0,3% (v/v) et un biofiltre de 17,5 L, Nikiema et 
Heitz [2009] ont remarqué une augmentation de la conversion de 57 à 92% lorsque l'ERBT a 
été augmenté de 3,2 à 8,8 min. Cependant, l'augmentation de l'ERBT ne permet pas 
nécessairement d'obtenir une conversion plus élevée. Par exemple, du Plessis et al. [2003] ont 
étudié l'effet de l'EBRT sur la conversion du CH4 d'un biofiltre avec un lit filtrant de 20,3 L 
fait d'aiguilles de pin compostées. Pour des ERBT variant entre 50 et 150 min et des 
concentrations de CH4 de 0,3% (v/v), la conversion était de 73±3%. 
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3.5 Concentration de CH4 
Avec un ERBT constant à 50 min, Stein et Hettiaratchi [2001] ont observé une diminution de 
l'oxydation du CH4 de 65 à 20% dans différents types de sols suite à une augmentation de la 
concentration de CH4 à l'entrée de 0,8 à 1,7% (v/v). Avec un biofiltre constitué d'un lit 
inorganique et un temps de séjour de 3,2 min, Nikiema et Heitz [2009] ont remarqué une 
diminution de la conversion du CH4 (variation inférieure à 10%) lorsque la concentration du 
CH4 a été augmentée de 0,13 à 1,2% (v/v). Par conséquent, le fait de faire varier la 
concentration de CH4 semble avoir un impact différent selon le lit filtrant utilisé. Enfin, avec 
un biofiltre de compost et de perlite (60:40 v/v) traitant le CH4 émis par les animaux 
d'élevage, Melse et Van Der Werf [2005] ont obtenu une relation linéaire entre la CE en 
fonction de la concentration logarithmique moyenne (Cm>iog) pour un intervalle de Cm,iog 
variant entre 0,25 et 3,7 g m"3. 
3.6 Biomasse et perte de charge 
Le biofilm est composé de microorganismes, d'eau et de substances exopolymériques (EPS) 
[Le Bihan et Lessard, 2000]. Il permet la diffusion des nutriments [Shuler et Kargi, 2002]. Une 
corrélation entre le déficit en oxygène, le déséquilibre de l'apport en nutriments et la 
surproduction de substances exopolymériques pour plusieurs types de microorganismes dont 
les méthanotrophes [Wrangstadh et al., 1986] a été établie. En plus de l'oxygène, 
Chiemchaisri et al. [2001] ont aussi observé un effet entre la concentration de CH4 et la 
production d'EPS. Avec une concentration de CH4 de 35% (v/v), Wilshusen et al. [2004a] ont 
mesuré une augmentation de 250% d'EPS entre la faible (1,5% v/v) et la forte (10,5% v/v) 
concentration d'Ch avec des biofiltres de compost. D'autres facteurs comme la compaction du 
sol, le type de sol, le climat, les modifications des nutriments et le pH affectent la quantité 
d'EPS produite [Hilger, 2000]. 
Étant un sous-produit connu de l'oxydation du CH4, des études ont tenté de déterminer si la 
production d'EPS peut nuire au transfert de masse d'C>2 et de CH4 [Wilshussen et al., 2004]. 
Hilger et al. [1999] qui ont mis au point un modèle mathématique qui simule la diminution du 
transfert de masse de PO2 avec l'accumulation d'EPS dans le biofilm. 
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Une corrélation entre la production de biomasse et la perte de charge a été établie [Morgan-
Sagastume, 2001]. Par exemple, dans une étude sur l'oxydation du CH4 des LES à l'aide d'un 
biofiltre contenant un lit filtrant inorganique, Nikiema et al. [2010] ont enregistré une 
augmentation des pertes de charge d'environ 0 à 0,1 cm H2O m"1 de 0 à 28 jours à cause de 
l'accumulation de biomasse. Selon Devinny et al. [1999], les pertes de charge habituelles pour 
un biofiltre (ne traitant pas spécifiquement le CH4) se situent entre 0,2 et 1 cm H20 m"1. 
Lorsque les particules du lit filtrant sont très fines, soit moins de 0,2 mm, le lit filtrant a 
tendance à se colmater et ainsi entraîner des pertes de charge qui peuvent affecter le 
rendement du biofiltre [Nikiema et al., 2007]. Dans un biofiltre contenant un mélange de 
compost et de perlite (40:60 v/v), Melse et Van Der Werf [2005] ont enregistré des pertes de 
charge proportionnelles au débit d'air entrant (0,12 à 1,4 m"3 h"1), pour des pertes de charge 
maximale de 0,2 cm H2O m"1. 
3.7 pH 
Le pH n'est pas un facteur aussi déterminant que la température ou que le taux d'humidité sur 
la performance du biofiltre, mais il doit demeurer entre certaines plages optimales. Certains 
milieux filtrants comme le compost sont généralement légèrement alcalins [Mor et al., 2006], 
Une diminution de la CE lorsque le pH varie hors de cet intervalle a été notée, Par exemple, 
dans une étude sur l'oxydation du CH4 dans des sols à une concentration de CH4 de 10 ppmv, 
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Htitsch et al, [1994] ont observé une diminution de la CE de 44 à 23 |ng CH4 m" h" lorsque le 
pH diminue de 6,3 à 5,6, Cependant, lors de l'oxydation du CH4 dans des sols de tourbe 
subarctique, Dunfield et al. [1993] ont obtenu un pH optimal situé entre 5 et 6,5. 
3.8 Nutriments 
Deux distinctions sont à considérer en ce qui concerne l'apport de nutriments : soit le milieu 
filtrant possède déjà des nutriments (comme le compost) [Wilshusen al., 2004a], soit il est 
nécessaire de fournir les nutriments pour les lits filtrants inorganiques comme la perlite, les 
roches volcaniques et les polymères. Les nutriments se divisent en 2 catégories, soit les 
macronutriments et les micronutriments. On parle de macronutriments lorsque la 
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concentration nécessaire est supérieure à 10"4 M et de micronutriments lorsqu'elle est 
inférieure à 10"4 M [Shuler et Kargi, 2002]. Le Tableau 2.2 présente un résumé des études sur 
l'impact des nutriments sur l'activité des méthanotrophes. Ceux-ci jouent un rôle essentiel 
pour les bactéries et sont présentés ci-dessous : 
3.8.1 Carbone 
Le carbone est le plus important macronutriment pour la régulation cellulaire des 
microorganismes comme les méthanotrophes, car il représente 53% (m/m) de la cellule sèche 
[Metcalf and Eddy et al., 2003]. Il est aussi la source de carbone et d'énergie des bactéries 
méthanotrophes. L'hydrogène est aussi un macronutriment important et représente 8% (m/m) 
de la cellule en base sèche. Dans le cas des microorganismes hétérotrophes comme les 
méthanotrophes utilisées pour traiter le CH4 émis par l'industrie porcine, la source de carbone 
est principalement le CH4. Généralement, une augmentation de la charge à l'entrée en CH4, a 
pour effet d'augmenter la CE du CH4 [Melse et Van Der Werf, 2005 Steese et Stegmann, 
2003]. L'ajout d'autres sources de carbone organique peut avoir un effet positif sur la 
performance d'oxydation du CH4. Par exemple, en traitant des concentrations de CH4 de 1,7 
ppmv avec un support de terre, West et Schmidt [1999] ont ajouté 0,4 mg g"1 sol d'acétate 
durant une période de 20 jours et ont observé une stimulation de la CE du CH4 de 0 (contrôle 
sec) à 1,9 ng g"1 sol h'1. L'ajout d'autres composés carbonés comme le formate (0,4 mg g"1 sol) 
et le méthanol (CH3OH) (0,4 mg g"1 sol) ont permis d'augmenter la CE du CH4 de 0 à 2,1 et de 
0 à 1,05 ng g"1 sol h"1, respectivement [West et Schmidt, 1999]. Les auteurs expliquent cette 
stimulation par : a) une nouvelle souche possible de méthanotrophes (dont la nature n'est pas 
divulguée par les auteurs) stimulée par l'ajout de ces produits b) les composés carbonés 
stimulent la production de CH4 par les bactéries méthanogènes, stimulant ainsi l'activité de 
bactéries méthanotrophes. Cependant, d'autres études révèlent que l'ajout d'acétate (0,5 à 4 
fimol g"1 sol) a eu un effet inhibiteur à une concentration de CH4 atmosphérique (diminution 
de l'oxydation de 14 à 88% par rapport à l'échantillon de contrôle) [Benstead et King, 1997] 
et de CH3OH (1 i^mol g"1 sol) à une concentration de CH4 de 100 ppmv (diminution de 
l'oxydation de 28% par rapport à l'échantillon de contrôle) [Schnell et King, 1995]. À une 
concentration de CH4 de 1,7 ppmv, l'ajout de formate (2 jimol g"1 sol), de glucose (1 (imol g"1 
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sol), de malate (2,5 fimol g"1 sol) et de CO2 (10% v/v) a eu peu d'effet sur la CE du CH4 par 
rapport à l'échantillon de contrôle (99,3 à 103,3%) [Schnell et King, 1995]. 
3.8.2 Oxygène 
L'oxygène (O2) est un important macronutriment (20% m/m de la cellule sèche) pour les 
bactéries aérobies, car il est requis sous forme moléculaire comme accepteur d'électrons pour 
les composés carbonés [Shuler et Kargi, 2002]. Par contre, la concentration d'02 optimale 
semble différer d'une étude à l'autre. Une alimentation au-delà de 21% (v/v) d'C^ peut être 
toxique pour les bactéries méthanotrophes [Chiemchaisri et al., 2001]. Par exemple, à partir 
d'un milieu de culture minéral (batch) de 20 ml, Hutton et ZoBell [1949] ont mesuré une 
diminution de l'oxydation du CH4 (concentration initiale de 20% v/v) de 1,4 à 0,35 (ag CH4 
ml"1 culture h'1) à la suite de l'augmentation de la concentration d'C>2 de 30 à 70% (v/v). 
Wilshusen et al. [2004a] ont aussi testé la différence de l'oxydation du CH4 avec une faible 
(1,5% v/v) et une forte (10,5% v/v) concentration d'C>2. Après 6 mois d'incubation avec un 
support de compost (biofiltre batch) et avec des concentrations de CH4 variant entre 0,25 à 
10% (v/v), il a été noté une augmentation de l'oxydation maximale (Vmax) de 130 et de 178 ng 
CH4 g'1 compost h"1, respectivement. Cette étude démontre que la limitation en O2 réduit la 
performance d'un biofiltre. 
3.8.3 Azote 
La plupart des études confirment que l'azote est le nutriment qui a le plus d'impact sur 
l'élimination des polluants, tant pour les COV que pour le CH4. Ceci s'explique par le fait que 
l'azote contribue pour 10-14% (m/m) de la masse de la cellule sèche [Shuler et Kargi, 2002]. 
1 I 
Avec un lit filtrant inorganique d'un biofiltre traitant une charge de CH4 de 71,2 g m h" , 
Nikiema et al. [2005] ont augmenté la concentration d'azote, sous forme de NO3", de 0,14 à 
0,75 gN L"1 dans une solution de type « nitrate minimal sait », ce qui a eu pour effet 
d'augmenter la CE de 5,4 à 29,2 g m"3 h"1. Par opposition, avec un lit filtrant de compost en 
mode batch (chambre d'incubation), des concentrations de CH4 de 0,25 à 10% (v/v), et une 
concentration d'C>2 de 1,5% (v/v), Wilshusen et al., [2004a] ont remarqué une diminution du 
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Vmax de 131 à 109 ng CH4 g"1 compost h'1 pour des concentrations de NO3" de 0 à 1,5 gN-N03" 
L"1 (après 6 mois d'opération). Cependant, pour le même intervalle de concentrations, ils ont 
observé une augmentation de Vmax pour plusieurs autres temps d'opération. Wilshusen et al. 
[2004a] ont noté que cette inhibition par le NO3" était plutôt inhabituelle. L'inhibition de 
l'oxydation du CH4 est surtout liée à l'utilisation de NH/ comme source d'azote. Par 
exemple, à l'aide d'un biofiltre fait de terre traitant le CH4 des LES, Park et al. [2002] ont 
9 1 
observé une diminution de la performance d'oxydation du CH4 de 16,7 à 8 g m* h* en 
ajoutant de 0 à 110 mg N-NHLt+ kg'1 de terre. Avec un biofiltre à base d'un support 
inorganique et des concentrations de CH4 de 0,3% (v/v), Veillette et al., [2010] ont démontré 
que des concentrations de NH** entre 0,05 et 0,5 gN-NtV L"1 diminue linéairement la CE de 
71 à 26%. De plus, les résultats de l'Annexe A démontrent qu'une augmentation progressive 
de la concentration de NHt+ peut réduire l'effet inhibiteur du NfV sur l'oxydation du CH4. 
Par contre, certaines études ont remarqué une augmentation de l'oxydation du CH4 suite à 
l'augmentation de la concentration de NH4+ dans différents milieux de culture [Boiesen et al., 
1993 ; Bodelier et al., 2000a]. 
3.8.4 Phosphore 
Le phosphore est un macronutriment important parce qu'il est un constituant des acides 
nucléiques et compte pour 3% de la masse d'une cellule [Shuler et Kargi, 2002]. Par exemple, 
avec une charge à l'entrée de 55 g m"3 h'1, Nikiema et Heitz [2009] ont utilisé un milieu 
filtrant inorganique pour traiter le CH4 et ont trouvé qu'une concentration de 1,5 gP L"1 était 
préférable à une concentration de 0,3 gP L"1 parce que la CE est de 45% supérieure. Dans un 
milieu de culture batch des bactéries méthanotrophes, Boiesen et al., [1993] ont augmenté le 
phosphore (sous forme de phosphate) de 1,96 à 21,5 mgP L"1, ce qui a fait augmenter 
significativement l'oxydation du CH4. 
3.8.5 Micronutriments 
Parmi les éléments sous forme de trace, le cuivre (Cu) est un micronutriment essentiel pour la 
production de l'enzyme CH4 monooxygénase (MMO) soluble (sMMO) ou particulate 
18 
(pMMO) servant à la catalyse de la réaction d'oxydation du CH4 par des méthanotrophes 
[Park et al., 1991]. Hanson et Hanson [1996] ont démontré que l'ajout de 13,6 à 16 Cu g'1 
biomasse stimule la production de pMMO. Cependant, avec une charge à l'entrée de 75 g m"3 
h"1, Nikiema et al. [2010] ont vu un effet mineur pour le traitement du CH4 lorsque le Cu a été 
augmenté de 0 à 0,006 g L"1, la capacité d'élimination est demeurée stable à 33,3±1,3 g m"3 
h"1. Ils ont expliqué le peu d'effet du Cu par le fait que les méthanotrophes contenues dans le 
biofiltre (Type II) avaient démontré une capacité à croître dans un milieu limité en Cu. Dans 
un même ordre d'idée, dans une étude sur l'oxydation du CH4 dans différents types de sols, 
Monhanty et al. [2000] ont aussi observé le peu d'effet du Cu sur l'oxydation du CH4 à 
1,87±0,06 mg g"1 sol sec h"1 après l'ajout de 0,2 mg Cu g"' sol sec et 5 jours d'incubation. La 
variation du potassium (K) a été étudiée par Nikiema et al. [2010]. Avec une charge à l'entrée 
de 75 g m"3 h"1 et une variation de la concentration de K (K2SO4) de 0 à 0,076 gK L"1, ils ont 
obtenu une augmentation de la CE de 26,4-31,3 g m'3 h"1. Malgré cette variation, les auteurs 
ont conclu que l'ajout de potassium avait moins d'influence sur la CE que la concentration de 
phosphore ou d'azote. Enfin, utilisant des cultures mixtes de bactéries méthanotrophes, 
Boiesen et al. [1993] ont remarqué une augmentation du taux d'oxydation maximal du CH4 
suite à l'augmentation de la concentration de fer de 0 à 5 mg L"1. 
Certains nutriments ont peu d'effet sur l'oxydation du CH4. Par exemple, utilisant des cultures 
mixes de bactéries méthanotrophes, Boiesen et al. [1993] ont fait varier la concentration de 0 à 
1,88 mg L"1 de soufre et 0 à 0,5 mg L*1 de manganèse. Ces composés ont eu peu d'effet sur les 
paramètres cinétiques d'oxydation du CH4. Nikiema et al. [2010] ont étudié l'impact du zinc, 
du manganèse, du magnésium, du molybdène, du calcium, du cobalt et de l'iode sur 
l'oxydation du CH4, mais ces composés ont eu un effet négligeable sur la performance. 
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Tableau 2.2: Études sur les nutriments et leur effet sur l'oxydation du CH4 
Nutriment Milieu 
filtrant 
Concentration 
CH4(% V/V) 
Variation Effet Capacité 
d'élimination (CE) 
maximale 
Référence 
Azote Inorganique 
(Biofiltre) 
0,7-0,75 Augmentation du 
NO3" de 0,14 à 0,75 
gN L"1 
Augmentation de la 
CE du CH4 5,4 à 
29,2 g CH4 m"3 h"1 
29,2 g CH4 ms h"1 Nikiema et 
al., [2005] 
Compost 
(Batch) 
0,35-0,39 Augmentation de la 
concentration de 
N03" de 0 à 1,5 gN-
NO3' L"1 (après 6 
mois d'opération) 
Diminution du Vmax 
de 131 à 109 ng CH4 
g"1 compost h"1 
131 ng CH4 g"1 
compost h"1 
Wilshusen 
al., [2004a] 
Terre (sol) 0,02-0,035 Ajout de 980 mgN-
NH4+ kg"1 sol sous 
forme de NH4NO3 
Diminution de la CE 
du CH4 de 3,8 à 1,4 g 
CH4 m"3 h"1 
3,8 g CH4 m"3 h"1 Kightley et 
al., [1995] 
20 Augmentation de la 
concentration de 
N03* de 10 à 50 
mgN-NRt"1" kg"1 sol 
Peu d'effet sur la CE 55,8 g CH4 m"' h"' Park et al., 
[2002] 
Sols de 
tourbe (sol) 
0,12 Augmentation de la 
concentration de 
NH4+ de 0 à 1 mgN 
g'1 sol 
Diminution de la CE 
du CH4 de 160 à 710 
ng CH4 g"1 sol h"1 
710 ng CH4 g"1 
sol h"1 
Kravchenko 
et al., 
[2002] 
Rizière 
(Batch) 
0,05 Augmentation de la 
concentration de 
NH4+ de 0 à 50 
Diminution de la CE 
du CH4 de 115 à 82 
ngC g"1 sol h"1 
163 ng CH4 g"1 
sol h"1 
Cai et 
Mosier 
[2000] 
0,2 HgN-NH/ g"1 sol Augmentation de la 
CE de 1128 à 1176 
ng CH4 g"1 solV 
înôngC^g"1 
sol h"1 
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Carbone et 
Hydrogène 
Terre 
(Batch) 
0,00018 Ajout de 0,4 mg g"1 
sol d'acétate 
Augmentation de la 
CE du CH4 de 0 à 
1,9 ng g"1 sol h"1 
1,9 ng CH4 g"1 sol h"1 West et 
Schmidt 
[1999] 
Ajout de 0,4 mg g"1 
sol de CH3OH 
Augmentation de la 
CE du CH4 de 0 à 
1,05 ng g"1 sol h"1 
1,05 ng CH4 g"1 
sol h"1 
Ajout de 0,4 mg g"1 
sol de formate 
Augmentation de la 
CE du CH4 de 0 à 
2,1 ng g"1 sol h"1 
2,1 ng CH4 g1 sol h'1 
Cuivre Culture 
(Batch) 
0,3-0,35 Ajout de 0,1 mgCu 
L'1 de cuivre 
Aucun effet sur 
l'oxydation du CH4 
Non disponible Henry et 
Grbic-Galic 
ri 9901 
Inorganique 
(Biofiltre) 
0,08-1 Augmentation de la 
concentration de 
cuivre de 0-0,006 
gL'1 
Stabilité de la CE de 
33,3±1,3 g m"3 h"' 
34,6 g CH4 m"J h"1 Nikiema et 
al., [2010] 
Oxygène Culture 
(Batch) 
0,2 Augmentation de la 
concentration 
d'oxygène de 30 à 
70% (v/v) 
Diminution de la CE 
de 1,4 à 0,35 ug 
ml"1 culture h 
1400 ng CH4 ml"1 
culture h"1 
Hutton et 
ZoBell 
[1949] 
Compost 
(Batch) 
0,35-0,39 Augmentation de la 
concentration 
d'oxygène de 1,5 à 
10,5% (v/v) 
Augmentation du 
Vmax de 30 à 178 ng 
CH4 g-1 compost h"1 
178 ng CH4 
g "'compost h"1 
Wilshusen 
al., [2004a] 
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Phosphore Inorganique 
(Biofiltre) 
0,13-1,2 1,5 gP L'1 préférable à 0,3 gP L1 (CE 
jusqu'à 45% plus élevée) 
60 g CH4 m'J h'1 Nikiema et 
Heitz 
Ï20091 
0,08-1 Concentrations de 
phosphore testées 
variant entre 0 et 
6,2 gPL1 
CE la plus élevée à 
àS.lgPL"1 
44,7 g CH4 m-3 h'1 Nikiema et 
al., [2010] 
Potassium Augmentation de la 
concentration de 
potassium de 0 à 
0,076 gK L-1 
Augmentation de la 
CE de 19% 
31,3 g CH4 m"3 h"1 
Zinc 
Manganèse 
Magnésium 
Molybdène 
Calcium 
Cobalt 
Iode 
Ajout des 
micronutriments 
Peu d'effet sur la CE 31,3 g CH4 m"J h"1 
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3.9 Coûts d'investissement et d'opération 
En industrie, un des paramètres importants est relié aux coûts d'un système de traitement. À 
notre connaissance, peu d'études traitent des coûts d'investissement et d'opération d'un 
biofiltre oxydant le CH4 émis par le lisier de porc. Melse et Van Der Werf [2005] ont calculé 
des coûts d'investissement pour la conception d'un biofiltre variant entre 1085 et 1785 $CAN 
m biofiltre. Pour des biofiltres avec une charge moyenne à l'entrée de 29,9 g m" h", le 
Conseil Canadien du Porc [2006] a calculé des coûts d'opération variant entre 6 et 15 SCAN 
t"1 éq. CO2 éliminé pour des CE variant entre 16,5 et 20 g m"3 h'1. Melse et Van Der Werf 
[2005] ont calculé des coûts d'opération variant entre 26 et 31 SCAN t'1 éq. CO2 éliminé pour 
des CE variant entre 30 et 47 g m" h" pour des charges à l'entrée de CH4 entre 40 et 188 g m" 
h"1. Par conséquent, les coûts d'opération semblent augmenter avec la charge de CH4 à 
l'entrée. Cependant, Melse et Van Der Werf [2005] ont aussi calculé les coûts d'opération de 
26 SCAN t'1 éq. CO2 éliminé pour des charges à l'entrée de 40 et de 78 g m'3 h"1 et des CE de 
1 1 1 
30 et 39 g m h respectivement. Lorsque le biofiltre dépasse 20 m , les coûts d'opération 
sont fixes à 26 SCAN t"1 éq. CO2 éliminé. 
3.10 Aspects microbiologiques 
3.10.1 Oxydation du CH4 par les méthanotrophes 
Les bactéries méthanotrophes réalisent la biooxydation du CH4 en conditions oxiques afin de 
l'utiliser comme sources de carbone et d'énergie. Elles font partie du groupe physiologique 
des méthylotrophes qui sont caractérisés par leur capacité à utiliser des composés à un atome 
de carbone incluant l'acide formique ou des formes plus réduites [Hanson et Hanson, 1996]. 
L'oxydation complète du CH4 en CO2 passe par 4 oxydations successives, dont la première 
engendre du CH3OH. La plupart des bactéries oxydatrices de CH4 sont des méthanotrophes 
obligatoires, c'est-à-dire qu'elles ne sont pas capables d'utiliser comme source de carbone des 
molécules plus oxydées comme, le CH3OH ou le formaldéhyde (CH2O). Cependant, la 
littérature décrit quelques exemples de méthanotrophes facultatives qui ont pu être entraînées à 
croître sur des composés à plusieurs carbones [Hanson et Hanson, 1996]. 
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La première étape de l'oxydation du CH4 est réalisée par l'enzyme méthane monooxygénase 
(MMO) qui catalyse la transformation du CH4 en CH3OH. La présence de cette enzyme est 
une caractéristique essentielle de tous les méthanotrophes [Hanson et Hanson, 1996]. Il existe 
deux types de MMO : une version cytoplasmique (sMMO) et une version fixée à la membrane 
cellulaire (pMMO) [Murrell et al., 2000]. La pMMO est présente chez tous les 
méthanotrophes à l'exception de Methylocella [Hanson et Hanson, 1996; Dedysh et al., 2000] 
et reçoit ses électrons de la chaîne respiratoire [Nguyen et al., 1998] tandis que la sMMO 
n'existe que chez certaines espèces [Bowman et al., 1993 et Heyer et al., 2002] et récupère les 
électrons sur NADH + H+ [Hanson et Hanson, 1996]. Chez les espèces qui possèdent les deux 
formes enzymatiques, leurs niveaux d'expression respectifs sont contrôlés par la concentration 
de cuivre dans l'environnement. En effet, la sMMO est exprimée à moins de 0,8 jiM de cuivre 
dans le milieu de culture, alors qu'à environ 4 jiM, c'est la pMMO qui est exprimée [Choi et 
al., 2003; Murrell et al., 2000; Prior et Dalton, 1985; Stanleys et al., 1983]. Nguyen et al. 
[1994] ont proposé que le métal soit présent dans le site actif de la pMMO sous forme d'un 
noyau regroupant trois ions cuivre. En revanche, pour le site actif de la sMMO, on ne parle 
plus de la participation du cuivre, mais bien de celle du fer [Dalton et al., 1993; Lipscomb, 
1994]. En ce qui a trait à la spécificité aux substrats des deux formes de MMO, il existe aussi 
une différence marquée entre ces dernières. La sMMO peut transformer par l'oxygène de l'air 
plusieurs autres substrats que le CH4. De fait, de par sa large spécificité de substrats, elle est 
capable d'oxyder une grande variété d'hydrocarbures comprenant des alcanes, des alcènes et 
des composés aromatiques [Colby et al., 1977]. La pMMO, quant à elle, possède une 
spécificité de substrats plus limitée que la sMMO [Burrows et al., 1984]. Cependant, les 
méthanotrophes qui contiennent la pMMO ont de meilleurs rendements de croissance sur le 
CH4 et une plus grande affinité pour ce dernier que les cellules qui contiennent la sMMO. Ceci 
est dû au fait que les réactions catalysées par la sMMO requièrent du NADH + H+ comme 
donneur d'électrons [Leak, 1992; Leak et Dalton 1986a; Leak et Dalton, 1986b; Leak et al., 
1985; Lipscomb, 1994] alors que la pMMO utilise un donneur d'électrons (dont la nature est 
inconnue) avec un plus grand potentiel. De plus, l'approvisionnement en NAD réduit est 
souvent limitant pour la croissance lorsque le CH4 est utilisé comme substrat [Leak, 1992; 
Leak et Dalton 1986a; Leak et Dalton, 1986b; Leak et al., 1985; Prior et Dalton, 1985]. 
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Quatre réactions d'oxydation successives sont nécessaires pour transformer le CH4 en gaz 
carbonique. Bien que la première réaction soit consommatrice de pouvoir réducteur, le CH4 a 
un bilan positif en tant que substrat énergétique, puisque les trois étapes suivantes sont 
génératrices d'énergie. Le CH2O joue un rôle central dans la voie d'oxydation du CH4, car 
c'est par cette molécule que passe la voie d'assimilation du carbone à partir du CH4. En fait, il 
existe deux cycles métaboliques différents chez les méthanotrophes pour l'assimilation du 
CH2O : le cycle de la sérine et le cycle de l'hexulose monophosphate (XuMP). C'est à partir 
de ces deux cycles métaboliques, complétés par des critères morphologiques et physiologiques 
que l'on distingue les deux grands groupes de méthanotrophes : le type I et le type II. Le 
premier groupe, incluant des genres comme Methylococcus, Methylobacter, Methylomonas et 
Methylocaldum, fait partie des protéobactéries gamma. Tous les méthanotrophes du type I 
assimilent le formaldéhyde via le cycle de l'hexulose monophosphate. Les seconds, du type II, 
(Methylocystis et Méthylosinus) font partie des protéobactéries alpha et assimilent le CH2O par 
le cycle de la sérine [Bodrossy et al., 1997; Bowman et al., 1993; Bowman et al., 1995]. Un 
autre groupe, le type X a été ajouté plus tard pour accommoder les méthanotrophes similaires à 
Methylococcus capsulatus, qui comme les méthanotrophes de type I, utilisent le cycle de 
l'hexulose monophosphate comme voie principale pour l'assimilation du CH2O. Les 
méthanotrophes du type X ont été groupés à part des méthanotrophes de type I parce qu'ils 
possèdent aussi un faible niveau d'expression des enzymes de la Rubisco du cycle de Calvin 
en plus de quelques caractères particuliers [Hanson et Hanson, 1996]. 
Il existe donc deux modèles fondamentaux de la cinétique de l'oxydation du CH4 dans 
l'environnement. Le premier modèle est connu comme décrivant l'oxydation de haute affinité 
[Bender, 1992]. Il s'applique aux milieux exposés à de faibles teneurs en CH4, soit celles qui 
se rapprochent des concentrations atmosphériques (< 12 ppmv). Ces milieux ont des 
concentrations de CH4 dans la gamme nanomolaire (nM) et présentent des valeurs de Km 
apparent faibles pour l'oxydation du CH4. Les méthanotrophes concernés ici sont décrits 
comme étant des oxydants du CH4 « de haute affinité et de faible capacité » [Gulledge et 
Schimel, 1998; Dunfield et al., 1999]. Dernièrement, une étude de Lau et al. [2007] basée sur 
des analyses de l'ARN ribosomal a suggéré que des membres méthanotrophes du genre 
Methylocystaceae et Beijerinckiaceae pourraient être candidats pour l'oxydation de haute 
affinité du CH4. 
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Le deuxième modèle est connu comme étant l'oxydation de faible affinité et décrit l'oxydation 
du CH4 dans des sols où l'on retrouve des concentrations de CH4 de plus de 40 ppmv [Le Mer 
et Roger, 2001]. Cette forme d'oxydation du CH4 est observée dans tous les sols où il y a 
production de CH4 (p. ex. sols inondés, tourbière, sites d'enfouissement) et est effectuée par 
des méthanotrophes conventionnels de type I et II qui présentent un modèle cinétique ayant un 
Km dans la gamme du (iM. Ce groupe est généralement associé aux méthanotrophes plus 
communs comme ceux qui ont été cultivés en culture pure [Bender, 1992; Conrad, 1996] et 
sont généralement connus comme étant des oxydants du CH4 « de faible affinité et de haute 
capacité » [Kightley et al., 1995]. 
3.10.2 Inhibition de l'activité méthanotrophique 
L'inhibition de l'activité méthanotrophique peut être observée en présence de différents 
composés. Parmi les plus connus, on retrouve les intermédiaires de la biooxydation du CH4 
soit le CH3OH, le formate et le CH2O. La toxicité de ce dernier est observée même à de faibles 
concentrations [van Hylckama Vlieg et Janssen, 2001]. Plus récemment, Jiang et al. [2010] ont 
démontré que le parallélisme fonctionnel entre la MMO et l'ammonium monooxygénase 
permettait aux inhibiteurs de nitrification (le chloro-2 trichlorométhyl-6 pyridine (nitrapyrine) 
et le dicyandiamide, en culture liquide) d'inhiber l'activité méthanotrophique. 
Le composé le plus étudié reste sans aucun doute l'azote. Cependant, l'effet de l'azote sur 
l'activité méthanotrophique se produisant dans des environnements aussi complexes que les 
sols fait toujours l'objet de débats. Ainsi, il existe deux grands types d'interactions observés 
dans la biooxydation du CH4 vis-à-vis de l'azote dans les sols. On observe que l'azote peut 
être un facteur d'inhibition ou de stimulation de la consommation du CH4 par les sols. Les 
mécanismes régissant ces interactions peuvent opérer au niveau de la cellule, de la 
communauté et de l'écosystème. De plus, ces mécanismes affectant négativement la 
consommation du CH4 dans des sols ayant été fertilisés en azote ne sont généralement valables 
que pour le NH4+. En effet, dans le cas du NO3", l'inhibition est évidente seulement aux 
concentrations où un mélange de sels inorganiques exerce un effet inhibiteur similaire [Nesbit 
et Breitenbeck, 1992; Adamsen et King, 1993; Dunfield et Knowles, 1995]. Par conséquent, 
cette inhibition est attribuée à l'effet osmotique et non pas l'ion NO3" lui-même. 
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Plusieurs études ont démontré qu'un niveau élevé d'azote sous forme de NH4+ peut réduire 
significativement l'oxydation du CH4 [Steudler et al., 1989; Adamsen et King, 1993; Htitsch et 
al., 1994; Willison et al., 1995; Bodelier et Laanbroek, 2004; Nyerges et Stein, 2009]. Des 
études ont été effectuées sur plusieurs types de sols, mais la diversité des effets, le type 
d'habitats étudiés et le grand nombre de mécanismes différents proposés indiquent qu'aucune 
généralisation ne peut être faite quant à l'effet d'un ajout de NH4+ sur l'oxydation du CH4 dans 
les différents écosystèmes retrouvés dans les sols et sédiments. 
Le premier modèle d'inhibition, soit un effet d'inhibition à court terme observé suite à l'ajout 
de NH4+ dans un sol, peut être assez bien expliqué par un effet au niveau cellulaire : 
l'inhibition compétitive de la MMO par le NH4+ [Dunfield et Knowles, 1995]. De plus, les 
produits de l'oxydation méthanotrophe du NH4+, c'est-à-dire l'hydroxylamine et le nitrite, 
peuvent être toxiques pour les méthanotrophes et donc conduire à une auto-inhibition [Schnell 
et King, 1995; Nyerges et Stein, 2009]. Pour terminer, l'ajout d'une grande quantité de sels de 
NH4+ dans des incubations in vitro pourrait aussi affecter l'oxydation du CH4 via un stress 
osmotique [Whalen, 2000]. 
Les autres modèles d'inhibition qui consistent soit en un effet légèrement retardé, soit un effet 
à long terme ou encore aucun effet, s'expliquent plutôt par une influence au niveau de la 
communauté ou de l'écosystème. Ainsi, l'ajout de NH4+ entraînerait un changement dans la 
communauté microbienne provoquant un remplacement des espèces de méthanotrophes moins 
tolérantes au NH4+ par des espèces plus tolérantes et aussi une augmentation du nombre de 
cellules oxydatrices de NH4+ qui consomment du CH*. Prouver ces hypothèses demeure un 
défi puisqu'il faut prendre en considération plusieurs variables physicochimiques, biologiques 
et biochimiques qui diffèrent d'un écosystème à un autre. 
3.11 Conclusion 
L'industrie porcine est responsable d'une part non négligeable des gaz à effet de serre émis 
par le domaine de l'agriculture. Plusieurs moyens simples peuvent permettre la réduction à la 
source d'une partie du CH4 émise lors de l'entreposage du lisier de porc comme, entre autres, 
la température ou l'oxygène disponible. D'autres options peuvent contribuer à réduire 
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considérablement ces émissions, mais nécessitent des investissements importants comme le 
compostage ou la digestion anaérobie du lisier. La biofiltration est particulièrement efficace 
pour réduire le CH4 émis par les porcheries puisque les concentrations sont relativement 
faibles (0,015-3% v/v). Cependant, les biofiltres sont des biosystèmes triphasiques complexes 
nécessitant le contrôle de plusieurs facteurs, dont le milieu filtrant, la température, le pH, le 
taux d'humidité, les nutriments, etc. Les nutriments les plus importants pour les bactéries 
dégradant le CH4 (méthanotrophes) sont le carbone, l'azote, le phosphore et les 
micronutriments (Cuivre, Potassium, etc.). De ces nutriments, l'azote joue un rôle important 
pour les méthanotrophes, car il représente 14% (m/m) de la cellule sèche. Plusieurs études en 
biofiltration du CH4 ont établi un lien entre la concentration d'azote et la performance de 
traitement du CH4. 
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4.1 Résumé 
L'effet de la concentration d'ammonium sur les populations microbiennes et sur la 
performance d'un biofiltre alimenté avec des concentrations de méthane faibles de 0,3% (v/v) 
a été étudié. Dans l'intervalle de concentrations d'ammonium de 0,05 à 0,5 gN-NH/ L"1, la 
conversion du méthane, la production de dioxyde de carbone, la production de biomasse, la 
conversion d'ammonium et la production de nitrates ont été déterminées. Les populations 
microbiennes de la section du milieu du biofiltre ont été analysées en utilisant la méthode 
« denaturing gradient gel electrophoresis » (DGGE). L'analyse des séquences d'ADN a révélé 
que les bactéries qui colonisaient la section du milieu du biofiltre étaient de 4 groupes 
physiologiques différents: méthanotrophes, méthylotrophes, nitrifiantes et dénitrifiantes. La 
concentration d'ammonium a affecté la présence des bactéries de chaque groupe et 
l'interaction entre-elles a défini la performance du biofiltre. Dans l'intervalle de 
concentrations testées, la conversion du méthane a diminué de 70 à 13%, la production de 
11 1 
dioxyde de carbone de 25 à 7,5 g m' h" et la biomasse sèche moyenne de 12,8 à 6,7 g kg" lit 
filtrant. Le taux de production de nitrate a augmenté avec la concentration d'ammonium ; 
cependant, des valeurs négatives de nitrate ont été obtenues pour des concentrations de nitrate 
autour de 0,5 gN L"1. Ces données suggèrent que des réactions de dénitrification ont pu se 
produire grâce à des conditions favorables à la croissance des bactéries dénitrifiantes. Une 
analyse de biooxydation du méthane à différentes hauteurs du biofiltre démontre que l'activité 
des bactéries méthanotrophes et nitrifiantes était plus importante dans la section du haut du 
biofiltre. 
Mots Clés : Méthane (CH4), biofiltration, ammonium (NH4+), nitrification, dénitrification, 
inhibition 
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4.2 Abstract 
The effect of ammonium concentration on the microbial population and performance of a 
biofilter operated at methane concentrations of 3000 ppmv was studied. In a range of 
ammonium concentration from 0,05 to 0,5 gN-NH/ L'1, the removal efficiency, carbon 
dioxide production rate, biomass production, ammonium conversion and nitrate production 
rate were determined. The middle biofilter section microbial population was analyzed using 
denaturing gradient gel electrophoresis (DGGE). DNA sequence analysis revealed that the 
bacteria colonizing the biofilter middle biofilter section belonged essentially to 4 physiological 
groups: methanotrophs, methylotrophs, nitrifying and denitrifying bacteria. Ammonium 
concentration affected the presence of bacteria from each group and the interactions among 
them defined the biofilter performance. In the range of ammonium concentrations tested, the 
methane removal efficiency decreased from 70 to 13%, the carbon dioxide production rate 
from 25 to 7,5 g m"3 h'1, and the mean of dry biomass content in the packed bed from 12,8 to 
6,7 g kg"1 bed. The nitrate production rate increased with ammonium concentration; however 
it presented negative values at nitrate concentrations around 0,5 gN L"1. This suggests that 
denitrification occurred due to favourable conditions for the growth of denitrifiers. An analysis 
of methane biodégradation at different layers of the biofilter shows that the methanotrophic 
and nitrifying activities were more important in the upper section of the biofilter. 
Keywords: methane (CH4), ammonium (NH/), biofiltration, nitrification, denitrification, 
inhibition 
4.3 Introduction 
According to the Kyoto protocol, several industrialised countries engaged to reduce 1990 
levels of greenhouse gas (GHG) emissions by 6% between 2008 and 2012 [Government of 
Canada, 2002]. In Canada, agriculture is an important GHG producer and accounts for 9,6% of 
total GHG emissions. These emissions increased by 21% between 1990 and 2006 
[Environment Canada, 2008]. In the province of Quebec, agriculture emitted 7,5% of all GHG 
emissions [Gouvernement du Québec, 2008]. 
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In Canada, pork industry is a very important sector of agriculture with annual incomes of more 
than 3,1 billion dollars, which represents 7% of all agricultural sectors revenue [Statistics 
Canada, 2010]. Quebec's pork production provides 1/3 of all porks produced in Canada in 
2010 [Fédération des producteurs de porcs du Québec, 2010]. Since the middle of 80s, the 
Quebec pork industry has increased its production by 67% and as a consequence, its GHG 
emissions as well [Canadian Pork Council, 2009]. 
Piggeries have two main sources of methane (CH4): animal digestion and manure storage 
[Laguë, 2003]. These two sources also produce carbon dioxide (CC>2)-which is another GHG-, 
hydrogen sulphide and ammonia (NH3) [Zahn et al., 2001; Laguë et al., 2005]. The CH4 
emitted from manure storage is produced by anaerobic methanogenie bacteria [Zeikus, 1977]. 
In 2006, GHG emissions of Canadian agriculture attributable to animal digestion and manure 
management represented 58% of 69 Mton Eq. CO2 emitted and 33% of those GHG were CH4 
[Agriculture and Agri-Food Canada, 2007b]. Methane is a GHG which is 25 times more 
harmful than CO2 in regards to global warming [Forster et al., 2007]. Many factors influence 
CH4 emissions from manure storage of piggeries: temperature [Sommer et al., 2007], pH 
[Kebreab et al., 2006], oxygen [Vanotti et al, 2008], substrate availability (Biochemical 
Oxygen Demand) [Martinez et al., 2003] and inhibitory substances such as ammonium (NH4+) 
[Hansen et al., 1998]. 
In Quebec, manure storage is incontournable because laws permit only land spreading on 
specific periods of the year [Gouvernement du Québec, 2005]. Methane concentrations 
emitted from manure storage are between 0,1 and 20 g m"3 (0,015 to 3% v/v), depending on 
the storage conditions [Melse et Van Der Werf, 2005]. This range is too low for CH4 
elimination by thermal oxidation, because this technology requires concentrations between 5 
and 15% (v/v) [Perry et al., 1997]. As a result, in the last years the process of air biofiltration 
emerged as an alternative solution to treat such low CH4 concentrations. This is technically 
feasible because some species of microorganisms can, in biofilters oxidize CH4 and transform 
it into heat, CO2, water, and biomass [Nikiema et al., 2007]. The CH4 utilizing bacteria, known 
as methanotrophs, possess the enzyme methane monooxygenase (MMO) that catalyzes the 
oxidation of CH4 to methanol (CH3OH). This pathway is a defining characteristic of 
methanotrophs [Hanson et Hanson, 1996]. 
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Biofilters are complex systems whose efficiency depends on many factors, such as: 
temperature, pH, filter medium, filter bed humidity, supply of nutrients and many others 
[Delhoménie et Heitz, 2005]. Macro and micronutrients supply is essential for 
microorganisms. Nitrogen, phosphorus, sulphur and copper must be present in the filter media 
or added by means of a nutrient solution. Among them, nitrogen is quantitatively the most 
important as it represents 10-14% (w/w) of the dry cell weight [Shuler and Kargi, 2002]. 
Several studies have addressed the effect of nitrogen on biofiltration efficiency with different 
waste stream gases [Avalos Ramirez et al., 2008; Smith et al., 1996; Delhoménie et al., 2001; 
Nikiema et al., 2005]. 
In most of these Studies, increasing nitrogen (until an optimum concentration) had a positive 
effect on biofilter performance. As an exemple, Nikiema et al. [2005] examined the effect of 
nitrogen on the efficiency of CH4 biofiltration. They used a "nitrate minimal salt" (NMS) 
nutrient solution with nitrogen concentrations between 0,14 and 0,75 gN L"1 and the CH4 
elimination capacity (EC) increased from 5,4 to 29,2 g m"3 h"1 for an inlet load of 71,2 g m'3 
h"1. In CH4 biofiltration, nitrate (NO3") is usually used instead of NH4+ because NH/ is known 
to have adverse effects on CH4 oxidation. Adding, for instance, NH4+ to a soil hosting 
methanotrophic bacteria can significantly reduce the oxidation of CH4 [Bodelier et Laanbroek, 
2004]. This reduction in performance could be directly related to the biochemical mechanism 
of competitive inhibition of the MMO by NH4+ [Steudler et al. 1989; Bender et Conrad, 1994; 
King et Schnell, 1994]. It must, however, be underlined that the first product of oxidation of 
NH4+ by methanophs is hydroxylamine which is further metabolized to nitrite (NO2"). Thus, 
another proposed mechanism suggests that hydroxylamine or/and NO2" can inhibit 
methanotrophs because of their toxicity [King et Schnell, 1994; Whalen, 2000]. King et 
Schnell [1994] studied the oxidation of CH4 inhibited by NFLt+ in bacterial culture. Working at 
a CH4 concentration of 5% (v/v) they concluded that CH4 oxidation is inhibited at NlV 
concentrations higher than 1 to 10 mM. Generally, most authors found that the inhibition of 
CH4 oxidation increased at high concentrations of NH4+ [Dunfield et Knowles, 1995; De 
Visscher et Van Cleemput, 2003]. 
On the other hand, some authors observed stimulation of CH4 oxidation after addition of 
NH4+. One example comes from microcosm studies of rice rhizosphere, where it was observed 
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that NH4+ fertilisation enhanced CH4 oxidation [Bodelier et al., 2000a; Bodelier et al., 2000b]. 
Methane emission from these microcosms was reduced by up to 26% following (NH^HPC^ 
application. The authors suggest that the stimulating effect may be caused by a relief of 
possible N-limitation, or a direct stimulation of CH4 oxidation by NH4+ by an unknown 
mechanism. Bender et Conrad [1995] performed a study on 3 different soils and observed, in 
short-term experiments (6 h), a stimulating effect of low NH/ concentrations (5, 5 and 22 mM 
in soil water, respectively) on deoxidizing activity. They also suggested that this effect was 
due to the relief of an N-limitation. In a study of landfill cover soils [De Visscher et al., 2001], 
an increase in the CH4 oxidation rate after addition of NH/ for short-term incubation (less 
than 34 days) followed by a decrease for a long-term incubation (more than 34 days) was 
observed. All these studies show that the influence of NH/ on the CH4 oxidation in complex 
environments such as soil is difficult to predict. Experiments performed in a more controlled 
system such as a biofilter packed with aa inorganic filter bed may be useful for a better 
understanding of the interplay between methanotrophy and NH4+ supply. 
The main goal of the study presented here was to evaluate the influence of NH4+ concentration 
on the performance of an inorganic packed bed biofilter treating CH4 contaminated air. The 
effect of NH4+ concentration on CH4 oxidation, CO2 production, nitrogen conversion and 
biomass content was determined. The evolution of bacterial community through the time was 
followed using denaturing gradient gel electrophoresis (DGGE) and DNA sequencing in order 
to analyse the effect of NH4+ concentration on the biofilter microbiota. 
4.4 Material and methods 
4.4.1 Biofilter 
The experimental set up of the biofilter used is presented in Figure 4.1. The upflow biofilter 
was built from of a 15 cm diameter Plexiglas cylinder with a total height of 135 cm. The 
filtering based-bed was split into 3 equal sections for a total bed height of 100 cm. The 
inorganic particules of the filter bed had an average diameter of 7 mm, a specific surface of 
470 m2 m"3 and a void space of 45%. For confidential reasons, the nature of the filtering bed 
cannot be revealed. Sampling ports were installed between the sections, allowing gas 
concentration measurements. At the bottom of the biofilter, both CH4 (Praxair Canada, Inc.) 
and humidified air containing oxygen (O2) were fed. Air was supplied by mean of a 
compressed air system. The air was saturated with water by passing air through a 
humidification column in order to avoid filter bed desiccation. The treated gas was evacuated 
at the top of the biofilters. 
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Figure 4.1 : Inorganic packed bed biofilter set up for the biofiltration of CH4 
4.4.2 Operating conditions 
In the 18 L biofilter, the air flow rate was set at 3 L min-1 for an empty bed residence time of 
6 min. Nutrients were supplied by means of a nitrate salts medium (NSM) nutrient solution 
[Cornish et al., 1984] at a fixed nitrogen concentration of 0,5 gN L'1. The CH4 inlet 
concentration was set to 3000 ppmv (0,3% v/v) for a CH4 inlet load of 20 g m"3 h"1 using a 
mass flow meter (Brooks, USA) and the concentration of NH4+ was gradually increased from 
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0 to 0,5 gN L"1. Simultaneously, when NH/ concentration (as ammonium carbonate) was 
increased, NO3" concentration (as sodium nitrate) was decreased to keep the total nitrogen 
concentration in the nutrient solution at 0,5 gN-L"1. The CH4 concentration in the gas phase 
was measured at each sampling port using a hydrocarbon analyser equipped with a continuous 
flame ionisation detector (Horiba model FIA-510, USA). The CO2 concentration was 
measured with a gas analyser detector (Ultramat 22P, Simens, Germany) using a non-
dispersive infra-red principle. 
Biofilter performance was determined with 2 main parameters: the CH4 removal efficiency, 
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RE (%); and the CH4 elimination capacity, EC (g m" h* ); as follows: 
IL: 
Q*Cg0 (4-1) 
V 
c „o-C„ (4-2) 
RE = ^g0 * 
EC = IL* RE = 
Q * C g 0 * R E  (4-3) 
where IL is the inlet load (g m" h" ), Q is the air flow rate (m h" ), V is the filter bed volume 
(m , including void space), Cgo is the CH4 inlet concentration (g m" ) and Cg is the CH4 outlet 
concentration (g m"3). Other important parameters are CO2 production rate (Pco2 ) (g n*3 h ') 
and CO2 yield coefficient ( FCOj ). They were calculated using the following formulas: 
p Q*(Cd-C„0) (4-4) 
n»,- r. 
CO, 
fCO; 
~EC 
(4-5) 
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where C<jo is the CO2 inlet concentration (g m"3) and Cd is the CO2 outlet concentration (g m"3). 
Methane removal efficiency and PCO2 were an average of values measured at least 3 times a 
week for at least 2 weeks. 
When the CH4-EC peudo steady state regime was reached, liquid samples of the nutrient 
solution and of the leachate were collected (at the same time that the automatic watering). 
Biomass was also present in the leachate throughout of the experiments. Nitrogen accumulated 
in the biofilm (biomass or denitrified) (N^j) was calculated from the mass balances ofNH4+, 
NO3" and NO2' as the difference between their concentrations in the nutrient solution added to 
the biofilter and their outlet concentration in the leachate. 
<NS NHT.+NOR.+NO "4/ 3 i »]" <NS NHI" +N07 +Nor °*0 JO £o + N, bed 
(4-6) 
where NH^., N03/, N02(. and NH^, N03o, NO^ are the inlet and outlet concentrations 
(g L"1) of nitrogen species respectively, N^D is in gN day"1 and QNS is the nutrient solution 
flow of 1,5 L day"1 (spread once a day). As the gaseous form of nitrogen (molecular (N2), 
nitrous oxide) cannot be measured with the équipements at our disposal, Nbed include the 
gaseous form of nitrogen. 
Leachate samples were filtered with filter paper to remove suspended biomass. Filtered 
samples were acidified with sulphuric acid (pH < 2) and stored at around 4°C [USEPA, 1983]. 
Concentrations of NH/, NO3" and NO2" were measured by using ion chromatography (Dionex 
ICS-1000, Canada). 
The dry biomass concentration in the packed bed was determined (at pseudo steady state 
regime) by means of the weight difference of a packing material sample dried at 105°C 
overnight and calcined at 500°C for 1 hour. The specific nitrate production rate (RNC>3 ) and 
the nitrogen bed retention rate (R^d) were calculated respectively using: 
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KNO, -
R Ka A 
V * D B  
^ (4-8) 
Lbed V*DB 
where DB is the dry biomass content per volume unit (kg biomass m"3), RNC,3 and Rbed are in 
gN kg biomass"1 h'1. 
4.4.3 Biofilm sampling and DNA isolation 
For practical issues, microbial analysis was performed only in the middle biofilter section. 
Samples of 15 g of packed bed from the middle biofilter section were taken when the biofilter 
performance was stable (pseudo steady state) for each NH/ concentration tested. The 15 g 
samples were vortexed for 30 s, then shaken for 30 min with 20mL aliquots of an extraction 
buffer (0,1 wt.% sodium pyrophosphate, pH 6,5; 2 wt.% sodium chloride (NaCl)). The 
resulting suspension was centrifuged, initially at low speed (30xg) for 2 min to sediment the 
coarse debris and then at higher speed (4716*g) for 15 min to pellet bacteria. Nucleic acids 
were extracted from pellets using the FastDNA® Spin kit for soil (MP Biomedicals, USA). 
DNA was quantified using the NanoDrop ND-1000 spectrophotometer and stored at -20°C. 
4.4.4 Denaturing gradient gel electrophoresis (DGGE) 
The DNA extracted from biofilm samples was used as template for touchdown PCR to 
amplify the V3, V4 and V5 region of bacterial 16S rRNA gene with primers 341F-GC 5'-
CGCCCGCCGCGCGCGGCGGGCGGGGCGGGGGCACGGGGGGCCTACGGGAGGCAG 
CAG-3' and 907R 5'-CCGTCAATTCMTTTGAGTTT-3' [Muyzer et al., 2004]. PCR reactions 
were performed with a thermocycler Biometra T Personal (Biometra, Canada) using 50 jxL 
(total volume) of a mixture containing 0,25 |al of AmpliTaq Gold DNA polymerase (Applied 
Biosystems, USA), 5 |iL 10X PCR Gold Buffer, 6 ^iL MgCb (25 mM), 4 
deoxyribonucleotides phosphates mixture (2,5 mM each), 2,5 pL primer 341F-GC (5 fxM), 2,5 
38 
(0.L primer 907R (5 |iM), and 1 DNA extract (20-50 ng |xL~'). Temperature cycling was 
done as described previously [Muyzer et al., 2004] with minor modifications. The denaturing 
steps were performed at 95 °C, the AmplitaqGold was added before starting the run and there 
was no step at 80 °C. 
The PCR products were analyzed by DGGE with a 6% polyacrylamide gel, containing a 35-
65% gradient of dénaturant, at a constant voltage of 100 V for 18 h at 60 °C, and using a 
DCode apparatus (Bio-Rad Laboratories, USA). Following electrophoresis, the gels were 
stained for 40 min with SYBR Gold (Molecular Probes, USA) and visualized by UV 
transillumination. Selected bands were excised and the DNA was eluted as described 
previously [Muyzer et al., 2004]. Eluted DNAs were preamplified by PCR with the primer 
pair 34IF (5'-CCTACGGGAGGCAGCAG-3') and 907R. Sequencing of amplicons was 
performed at Génome Québec Innovation Centre (McGill University, Canada). 
4.4.5 Metagenomic libraries construction and analysis 
Three rRNA 16S gene libraries were constructed for the pseudo steady state biofiltration 
conditions reached at 0,05, 0,3 and 0,5 gN-NH/ L"1. Gene segments were amplified by 
touchdown PCR with AmpliTaqGold, using the primers BSF 8/20 5'-
AGAGTTTGATCATGGCTCAG-3 ' and BSR 1541/20 5' - A AGG AGGT G ATCC AGCCG C A-
3'- [Nikiema et al., 2005] in the following conditions: an initial denaturing step at 95°C for 5 
min; 95°C for 1 min; 64°C - 54°C for 1 min at the ramp of 1°C per 2 cycles (touchdown); 
72°C for 3 min; then 15 cycles of 95°C for 1 min, 54°C for 1 min, 72°C for 3 min, and a final 
primer extension at 72°C for 10 min. Amplicons were ligated into a linear form of pCR 2,1 
vector using the TA-cloning procedure (Invitrogen Life technologies, USA) and transformed 
into Escherichia coli. After elimination of false positive clones, 3 libraries were examined 
including, 96, 78 and 100 clones for, respectively, pseudo steady state conditions at 0,05, 0,3 
and 0,5 gN-NH/ L"1. The partial rRNA 16S gene sequences were then compared with a 
database [GenBank database] to determine the taxonomic position of the microorganisms from 
which they originated, using the BLAST-N algorithm at default settings, available at the 
National Center for Biotechnology Information server [Altschul et al., 1990]. 
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4.5 Results 
4.5.1 Methane removal 
Figure 4.2 shows the CH4 removal efficiency (CH4-RE) for each biofilter section and the 
overall CH4-RE as a function of the NH4+ concentration in the nutrient solution. The overall 
CH4-RE decreased linearly with NHU"1" concentration presenting a determination coefficient 
(R2) of 0,91. The overall CH4-RE dropped from 70 to 13% in the range of NRt+ concentration 
tested from 0,1 to 0,5 gN-NH4+ L~l. 
100 
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NH4+ inlet concentration in the nutrient solution (gN-NH4+ L1) 
Figure 4.2: Removal efficiency of CH4 for the lower section (0), middle section ( A), the 
upper section (•) and the overall biofilter (o) as a function of NRt+ concentration in nutrient 
solution. 
The 3 sections followed a similar behaviour in terms of individual RE. For example, for the 
upper section, in the range of NH4+ concentration from 0,05 to 0,25 gN-NH4+ L"1, the CH4-RE 
presented the highest value and it varied from 45 to 28%. For NH4+ concentrations ranging 
from 0,25 to 0,35 gN-NH4+ L"1, the CH4-RE in the upper section dropped from 28 to 8%. For 
NH4+ concentration ranging from 0,35 to 0,5 gN-NH4+ L"1, the CH4-RE in the upper section 
decreased from 8 to 0,6%. 
Figure 4.3a shows the accumulated P(:o2 at 100 cm (H) as a function of the NtV concentration 
in the nutrient solution. The PCOi at H seems to have a linear tendency with the NH4+ in the 
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nutrient solution, with a R2 of 0,83. Similar to CH4-RE, PCOi for the overall biofilter decreased 
from 23 to 13 g m"3 h"1 when NH/ concentration increased from 0,1 to 0,2 N-NH/ L"1. The 
results of RE and PC(>2 suggest that a NH4+ concentration between 0,1 and 0,2 gN-NH/ L'1, 
microbial populations evolved and this is discussed below. 
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Figure 4.3: CO2 Production rate a) as a function of NH/ concentration in nutrient solution 
(Overall (0)), and b) as a function of elimination capacity for the lower section (0), middle 
section (A) and the upper section (•). 
Figure 4.3b shows the PCÛ2 in the upper the middle and the lower sections of the biofilter as a 
function of the CH4-EC. The Pco increased linearly with CH4-EC for all sections with R2 
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coefficients varying respectively from 0,52 to 0,98 and YCOi (slopes) varying from 0,78 to 
1,82. 
4.5.2 Ammonium conversion 
Figure 4.4 shows the NR»+ conversion in the biofiiter as a function of NH/ concentration in 
the nutrient solution. The NH/ conversion decreased from 37 to 15% when the NH/ 
concentration in the nutrient solution increased from 0,05 to 0,5 gN-NH4+ L'1. 
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Figure 4.4: Ammonium conversion as a function of NH/ concentration in nutrient solution. 
Figure 4.5 shows the RNq3 in the biofiiter as a function of the NH/ concentration in the 
nutrient solution. A linear tendency was observed in the range from 0,05 to 0,5 gN-NH/ L"1 
with a R2 of 0,70. From 0,05 to 0,2 gN-NHLj+ L'1, the NO3" produced was lower than that 
consumed by the bacteria; for example, the RNC>3 varied from -0,03 to -0,01 gN kg"1 biomass 
h"1. From 0,2 to 0,5 gN-NH/ L"1, the RNC>3 increased and the RNC>3 became positive 
increasing from 0,05 to 0,07 gN kg"1 biomass h"1. For NH/ concentrations ranging from 0,25 
to 0,5 gN-NH4+ L'1, the RNq3 remained constant with value of 0,06±0,01 gN kg"1 biomass h'1. 
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Figure 4.5: Nitrate production rate as a function of NH/ concentration in nutrient solution. 
Figure 4.6 shows the Rbed in the biofilter as a function of the NH/ concentration in the 
nutrient solution. From 0,05 to 0,25 gN-NH/ L"\ the R^d varied from 0,024 to 0,010 gN kg"1 
biomass h"1. From 0,3 to 0,5 gN-NH/ L'1, some values of the were negative and varied 
from -0,013 to 0,010 gN kg"1 biomass h"1. 
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Figure 4.6: Nitrogen bed retention rate as a function of NH/ concentration in nutrient 
solution. 
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4.5.3 Dry Biomass Evolution 
Figure 4.7 shows the dry biomass content in the filter bed for the lower, the middle and the 
upper sections of the biofllter as a function of the NH/ concentration in the nutrient solution. 
Figure 4.7 shows that, the mean biomass content decreased from 12,8 to 6,7 g biomass kg"1 
bed between 0,05 and 0,5 gN-NH4+ L"1. The dry biomass content in the upper and middle 
sections seems to be less affected by the NH/ increase. For example, the biomass even 
increased between 0,25 and 0,5 gN-NH/ L'1 from 8,0 to 9,1 g biomass kg"1 bed in the upper 
section. 
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Figure 4.7: Biomass concentration in the packed bed for the lower section (0), middle section 
(A), the upper section (•) and the mean of biomass (—) as a function of NH/ concentration 
in nutrient solution. 
4.5.4 Denaturing gradient gel electrophoresis 
DGGE fingerprinting was performed to screen the bacterial community of the middle section 
of the biofllter. Biomass samples were obtained after the biofllter reached pseudo steady state 
at different NH/ concentrations between 0,05 and 0,5 gN-NH/ L"1. Representative DGGE 
profiles of all samples are shown in Figure 4.8. Throughout the experiments, the fingerprint 
patterns were evolving following the increase of NH/ concentrations, implying various 
changes in the microbial community. While very similar patterns were observed for samples 
taken at 0,05 and 0,1 gN-NH/ L"1, the pattern at 0,3 gN-NH/ L"1 presented several changes. 
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Decreases of PCOi, CH4-RE and dry biomass were also observed at this concentration (Figure 
4.2,4.3a and 4.7). 
1 2 3 4 5 6 7  8  
Figure 4.8: DGGE gel of the PCR products representative of the bacterial community at 
different NH4+ concentrations. 1) 0,05 gN-NH/ L"1,2) 0,1 gN-NU,+ L"1,3) 0,25 gN-NH/ L"1, 
4) 0,3 gN-NH4+1/1, 5) 0,35 gN-NH/ L'1, 6) 0,4 gN-NH4+ L'1, 7) 0,45 gN-NH4+ L"1, 8) 0,5 gN-
NH4+ L"1. 
Furthermore, no PCR amplification was possible from biomass samples taken at 0,2 gN-NH/ 
L"1. Taken together, these observations could indicate that the increase of NH4+ concentration 
from 0,1 to 0,3 gN-NH4+ L"1 resulted in a serious rebuilding of the bacterial community. These 
concentrations exceeded the tolerance of many primary colonizers, resulting in massive cell 
lysis and death and release of PCR inhibitors in the biofilm. Thereafter, less drastic changes in 
the patterns were observed following further increases of NH4+ concentration. The 
identification of microorganisms represented by the DGGE bands by DNA amplification and 
sequencing resulted in one readable sequence, as shown in Figure 4.8. The solved sequences 
corresponded to members of the genus Methylocystis, best identified as Methylocystis parvus 
(96% similarity). We hypothesize the failure to solve the other bands might be due to the fact a 
single DGGE band might have a blend of diverse DNA fragments [Nikolausz et al., 2005]. 
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4.5.5 16S rRNA gene fragment libraries 
Three gene fragment libraries of 96, 78 and 100 clones were obtained from biofilm samples 
from the middle section of the biofilter for 0,05, 0,3 and 0,5 gN-NH/ L"1, respectively. The 
libraries were examined by DNA sequencing and BlastN analysis. The best identification of 
clusters of clones is given in Tableau 4.1 Clusters grouping clones with 90% or more of 
identity were assigned with an alphanumeric designation (e.g. CN005-1). The 96 clones from 
the library corresponding to 0,05 gN-NH4+ L*1 were grouped into 12 clusters. The largest 
cluster (CN005-1) is closely related to Methylophilus methylotrophus. It was followed by the 
cluster CN005-2, identified as Methylocystis parvus and cluster CN005-3 assigned to 
Paenibacillus sepulcri. CN005-4 could not be identified but it is closely related to an 
uncultured bacterium derived from an anaerobic NH4+ oxidation reactor. A NO2" oxidizing 
population closed to Nitrobacter hamburgensis was also detected (cluster CN005-11). 
The two most abundant clusters in the library of 78 clones obtained at 0,3 gN-NH/ L"1 were 
closed to Methylocystis parvus (CN030-1) and Methylocaldum sp. 05J-I-7 (CN030-2). Also, a 
denitrifying population related to Bacillus firmus (CN030-3) and a heterotrophic nitrifying 
population related to Pseudomonas peli (CN030-4) has been found. 
The cluster CN050-1 was largely the most abundant group in the library of 100 clones 
obtained at 0,5 gN-NH/ L"1. The closest relative to cluster CN050-1 is an uncultured 
Xanthomonadaceae bacterium isolated from waste-activated sludge from municipal waste 
water treatment plant. A clone cluster closed to Methylocystis parvus was still present 
(CN050-4) even if less abundant than in the other libraries. Additionally, a NO2" oxidizing 
population close to Nitrospira sp. was detected (CN050-5). 
4.6 Discussion 
4.6.1 Methane removal 
For all the biofilter sections, the increase of NH4+ from 0,1 to 0,2 gN-NH/ L'1 caused a 
decrease of CH4 biooxidation (Figure 4.2). This kind of decrease was observed by Kravchenko 
al. [2002] in a study on the effect of NH4+ concentration on CH4 oxidation in boreal peat grass 
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soil. Between 0,5 and 0,8 gN-NH/ kg"1 soil, they observed a decrease of CH4-EC from 560 to 
160 ng CH4 g"1 soil h"1). They also observed a less effect on the CH4-EC for NHL»"1" 
concentrations below 0,5 and over 0,8 gN-NH4+ kg"1 soil. The decrease of CH4-RE may be 
imputable to the decline of some methanotrophic populations (Tableau 4.1). Studying CH4 
oxidation in soil, King et Schnell [1994] observed a similar decrease in relationship with an 
increase of NHU+ concentration. They explained this inhibition by the presence of NO2", a 
known inhibitor of CH4 oxidation. However, in the present study, NO2" production remained 
constant and was relatively low (< 0,5 mgN L"1) throughout the experiments (data not shown). 
In landfill covered soils, a linear relationship between CH4 oxidation and NFL** concentration 
has also been reported [Boeckx et al., 1996 ; Park et al., 2004], as observed in the present 
study. 
The fact that CH4-RE was higher in the upper section of the biofllter for NH4+ concentrations 
lower than 0,25 gN-NH4+ L"1 indicates that NH4+ was quickly converted to NO3' and a better 
availability of all nutrients (carbon, nitrogen, etc.) led to a higher removal. For this reason, the 
methanotrophic bacteria were less affected at low NH4+ concentrations. This performance 
could also be associated with the fact that there were more nitrifying bacteria in the upper 
section and less NFLj+ remaining. For NH4+ concentrations above 0,25 gN-NH4+ L"1, these 
mechanisms of nitrogen conversion were not sufficient anymore, resulting in a fall of CH4-RE. 
Since the PCOi had an important decrease between 0,1 and 0,2 gN-NFLj+ L"1 (Figure 4.3a), there 
was less CO2 available for the nitrifying bacteria. Throughout all the experiments, the upper 
section produced less CO2 than the other 2 sections, and this difference grew with the increase 
in NH4+ concentration in the nutrient solution. This was another sign of a more intense 
nitrifying activity in the upper section. 
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Tableau 4.1: Similarity percentages of clones from three different NH^ concentrations as compared with the GenBank database 
NH4+ 
Concentration 
feN I/1) 
Number 
of 
clone (s) 
Clusters" 
Most probable identification (accession number) Physiological 
group 
Similarity 
(%) 
0,05 26/96 CN005-1 Methylophilus methylotrophus (AB 193724.1) Methylotroph 99,1 
21/96 CN005-2 Methylocystisparvus (AF 150805.1) Methanotroph 99,7 
8/96 CN005-3 Paenibacillus sepulcri CCM 7311 (DQ291142.1) Denitrifying 
bacteria 
93,9-
98,2 
7/96 CN005-4 Unidentified (FJ710755.1) 95,8 
5/96 CN005-5 Sphingomonas asaccharolytica strain Y-345 (NR 029327.1) Denitrifying 
bacteria 
98,2 
Sphingomonas sp. C16y (GQ253122.1 ) 96 
Sphingomonas sp. LnR5-44 (EU332828.1) 99,6 
1/96 CN005-
11 
Nitrobacter hamburgensis X14 (CP000319.1) Nitrifying 
bacteria 
95,3 
0,3 32/78 CN030-1 Methylocystis parvus (AF 150805.1 ) Methanotroph 97,4 
31/78 CN030-2 Methylocaldum sp. 05J-I-7 (EU275146.1) Methanotroph 93,8 
2/78 CN030-3 Bacillus firmus (AY833571.2) Denitrifying 
bacteria 
96,6-
97,8 
2/78 CN030-4 Pseudomonaspeli (AMI 14534.1) Nitrifying 
bacteria 
98,2 
0,5 35/100 CN050-1 Uncultured Xanthomonadaceae bacterium clone DMS04 
(FJ536874.1) 
Methylotroph 99,3 
18/100 CN050-2 Methylocapsa acidiphila strain B2 (NR_028923.1) 97,8 
Methylocella silvestris BL2 (CP001280.1) 96,7 
Beijerinckia indica subsp. indica ATCC 9039 (CP001016.1) 96,7 
15/100 CN050-3 Rhodanobacter terrae strain SPg (FJ405366.1) 99,4 
10/100 CN050-4 Methylocystis parvus (AF 150805.1) Methanotroph 99,5 
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3/100 CN050-5 Nitrospira sp. clone g6 (AJ224039.1) Nitrifying 
bacteria 
99,5 
3/100 CN050-6 Alcaligenaceae bacterium BZ45 (GQ246952.1) 96,5 
aClusters group clones of bacteria with the same identification for a given biofilter condition. 
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Figure 4.3b reveals that the upper section of the biofilter had the lowest YCOi (0,78) and the 
lowest R2 (0,52). The lowest R2 suggests that the PCOi in the upper section was less influenced 
by EC than the NH/ concentration. Again, this indicates that the nitrification was more 
intense in the upper section as the nitrifying bacteria used CO2 to transform NH/ into NO3". 
This is also related to the conditions that the biofilter was operated: the NH4+ concentration in 
the biofilm was higher in the upper section as the nutrient solution flowed from top to bottom 
and NH4+ was converted to NO3'. For this reason, the higher YCo2 was observed in the bottom 
section. The maximum Yco2 of 1,82, observed in the lower section of the biofilter, is 
comparable to YC(^ of 1,9 obtained by Nikiema et al. [2005] using NO3" as a source of 
nitrogen. 
4.6.2 Ammonium conversion 
As seen in Figure 4.4, the NH»+ conversion decreased all along the experiments. This 
demonstrates that the microbiota present in the biofilter had more difficulty to transform NH/ 
when its concentration in the nutrient solution increased. Among the microbiota found in the 
middle biofilter section, the methanotrophic bacteria and the nitrifying bacteria use similar 
enzymes for oxidizing CH4 and NH/: MMO and Ammonia monooxygenase (AMO) 
respectively [Bédard et Knowles, 1989]. So both groups can oxidize and be affected by both 
CH4 and NH4+. 
The carbonate (HCO3") concentration could also be a limiting factor because conventional 
autotrophic nitrification reactions require a HC037NH4+ molar ratio of 2 [Metcalf and Eddy 
Inc. et al. , 2003]. If this molar ratio is smaller, some nitrifying bacteria could use CO2 as a 
source of carbon. Since the HC03"/NH4+ molar ratio used for all the experiments was 1, the 
autotrophic nitrifying bacteria found in the middle biofilter section (Nitrobacter 
hamburgensis, Tableau 4.1) had to use some CO2. 
As shown in Figure 4.2, the CH4-RE decreased with NH4+ concentration. This means that the 
CH4 concentration increase in the gas phase and, consequently, also in the biofilm. This could 
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have reduced the NRj+ conversion according to the inhibitory effect of CH4 on the nitrifying 
bacteria observed by Keener et Arp [1993]. 
The interactions among the microbial consortium can be analyzed by the conversion of CH4 
and NH4+. For example, between 0,2 and 0,25 gN-NH/ L'1, the CH4-RE increased (Figure 2), 
Pr0i decreased (Figure 4.3a) and the NlV" conversion increased from 31 to 48% (Figure 4.2). 
This could be explained by the fact that the CO2 produced by methanotroph by CH4 oxidation 
was consumed by the nitrifying bacteria to transform NH/ into NO3". At 0,25 gN-NH/ L"1, in 
the upper section was observed the highest CH4-RE for NH/ concentrations higher than 0,2 
gN-NH4+ L"1 (Figure 4.2). The CH4-RE could increase because there was less NH4+ due to the 
high nitrification rate in the middle section of the biofilter at this NtL(+ concentration. This 
shows that CH4-RE and nitrification are closely related. 
Figure 4.5 shows that the RNC>3 increased with NH4+ concentration from 0,05 to 0,5 gN-NH4+ 
L"1. The negative values of RNOj (consumption of NO3") show that the microbial consortium 
metabolized some NO3" to form new biomass. Denitrifying bacteria were found in the biofilter 
(Tableau 4.1) and this explains why RNC>3 increased slowly at NH»+ concentrations above 0,05 
gN-NH4+ L"1, as the dissimilatory mode progressively took more importance. Other studies 
have shown that NR}+ can be nitrified and denitrified in a biofilter as nitrogen gas [Sakuma et 
al., 2008]. For NH4+ concentration between 0,2 and 0,25 gN-NFL/ L"1, the value of RNQ3 
increases from negative to positive value which indicates that a decrease of denitrifying 
bacteria populations. The fact that RNC>3 remained constant between 0,25 and 0,5 gN-NH4+ L" 
1 also confirms that the increase of RNQ3 observed at low NH4+ concentration was attributable 
to the decrease of denitrifying bacteria populations. To our best knowledge, the present study 
shows for the first time the effect of the NH4+ concentration in the nutrient solution on a 
biofilter treating CH4 as well as the behaviour of RNq3 . 
The fact that the decreased with the amount of NR»+ concentration (Figure 4.6) means 
that the bacteria produced less biomass as the amount of NfV" increased. According to the 
results of CRt-RE and PCOi shown previously, the R^ followed a similar tendency to those 
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parameters (Figure 4.2 and 4.3a). It decreased induced by NH/ concentration. Since the 
bioxidation of CH4 decreased due to an inhibition of NH/, the quantity of carbon and nitrogen 
assimilated into new biomass also decreased. The negative values observed at NH4+ 
from 0,3 and 0,5 gN-NH/ L"1, signify that nitrogen was lost in the leachate. The loss of 
nitrogen could be due to the necessity of acclimatization for each NH/ concentration change. 
During each NH/ increment, the microorganisms could reduce the production of biomass and 
exopolysaccharides, affecting the adhesion of biofilm, As a result, fragments of biomass 
would detach and exit, suspended in the leachate, Since methanotrophs, nitrifiers and 
denitrifiers have slow growth rates, the recovery of metabolic activity in the biofilter and 
accumulation of biomass would be slow, 
Many authors have shown that CH4 or CH3OH produced by methanotrophic bacteria could be 
used as an external source of carbon for the step of denitrification [Thalasso et al„ 1997 ; 
Modin et al„ 2007 ; Knowles, 2005 ; Eisentraeger et al„ 2001], The decrease could be 
associated with the decrease of denitrification in the biofilter because the carbon source for the 
denitrifiers, CH3OH produced by the methanotrophs also decreased, The RNC>3 could also be 
increased by the activity of heterotrophic nitrifiers which can oxidize a range of reduced 
nitrogen compounds, but most of them can also denitrify [Kuenen et Robertson, 1994], 
Moreover, at a value below the critical molar C/N ratio from organic carbon and NHU+, the 
heterotrophic bacteria consume all mineral nitrogen for the formation of new cells [Verhagen 
et Laanbroek, 1991], In a chemostat with chemolithotrophic NH4+-oxidizing species such as 
Nitrosomas europea, and heterotrophic species such as Arthrobacter globiformis, Verhagen et 
Laanbroek [1991] found critical molar C/N ratios between 9,6 and 11,6 using glucose as a 
source of carbon. In the present study, the inlet C/N molar ratio from N-NH/ and C-CH4 
decreased from 513 to 103. Moreover, the organic carbon available different from CH4 which 
can be assimilated by the most of the microorganisms decreased because less CH3OH would 
be produced by the methanotrophic bacteria. The decrease in C/N molar ratio could lead the 
heterotrophic bacteria to transform insoluble biomass into NH/ or NO3". For example, the 
heterotrophic nitrifying bacteria (Pseudomonas peli) identified by Vanparys et al. [2006] was 
also identified in the present study at a NH^ concentration of 0,3 gN-NH/ L"1. Using a 
biofilter packed with an inorganic material, Girard et al. [2011] also obtained negatives values 
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of Rbed ranging from -0.0004 to 0.212 gN m3 h"1 when NO3' concentration decreased from 
0.25 to 0 gN-N03" L"1. 
4.6.3 Dry Biomass Evolution 
As seen in Figure 4.7, the mean of the biomass decreased with the increase of the NH/ 
concentration in the nutrient solution. This could be related to the decrease of methanotrophic 
activity and, consequently, to the decrease of CH4-RE as previously discussed (Figure 4.2). 
Consequently, as said above the decrease in assimilable nitrogen (NO3') and carbon, led to the 
decrease of biomass production. For example, De Visscher et Van Cleemput [2003] found an 
increase of CH4 oxidation when NH/ concentration decreases and stabilizes until at less than 
5 mgN kg"1 soil. The present study explains why there was less carbon available for biomass 
formation as the NH/ concentration increased. The decrease in the biomass content could also 
be associated with the heterotrophic nitrifying bacteria. For example, in the middle section, 
from 0,25 to 0,3 gN-NH/ L"1, the CH4-RE increased from 10 to 13% (Figure 4.2), but the 
biomass decreased from 8,8 to 6,3 g biomass kg"1 bed (Figure 4.7). The heterotrophic 
nitrifying bacteria could use the carbon of exopolysaccharides, responsible of cell 
agglomeration and caused a decrease in the biomass content. On the other hand, as the 
microbiological analysis was restricted to the middle section of the biofilter, the previous 
assumption is limited to this section of the biofilter. 
4.6.4 Microbiological analysis 
In the present study, the increase of NH/ concentration in an inorganic packed bed biofiter 
dedicated to CH4 oxidation resulted in a decrease of CH4-RE and PCOi. The structure of 
bacterial communities, analyzed by two culture-independent methods, gave some insight in 
the reasons behind this loss of efficiency. While only qualitative, the DGGE analysis revealed 
a continuously changing community as a result of adaptation to increasing NH4+ concentration. 
This adaptation was however insufficient to maintain the initial performance of CH4 oxidation 
in the biofilter, which was obtained at 0,05 gN-NR}+ L'1. Interestingly, the most drastic change 
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in DGGE pattern correlated with a drop in the CH4-RE from 28 to 12%, observed between 0,1 
and 0,2 gN-NH/ L"1 in middle biofilter section. This indicates that the concentration of 0,2 
gN-NH/ L"1 constitutes a threshold for the inhibition of CH4 oxidizers in the biofilter. As 
shown in Figure 4.8, most DGGE bands were constantly observed in the concentrations range 
between 0,25 and 0,5 gN-NH/ L"1 but were different from those present at low NH*+ 
concentrations (0,05 and 0,1 gN-NH/ L"1). Furthermore, biofilm abundance systematically 
decreased in the higher range of NH/ concentrations, reflecting an increasing difficulty to use 
CH4 as main carbon source by the bacterial microbiota. 
As revealed by the DNA sequence analysis, the biofilter was colonized by bacteria belonging 
essentially to 4 physiological groups: methanotrophs, methylotrophs, nitrifying and 
denitrifying bacteria. Clusters CN005-2, CN030-1 and CN050-4 were related to M. parvus, an 
aerobic type-II methanotroph [Bowman et al., 1993] which was indeed present throughout the 
entire period of experimentation. Methylocystis parvus has been already identified in a 
biofilter treating CH4 at an inlet concentration of 0,7-0,75% (v/v) [Nikiema et al., 2005]. It 
seems that species related to M. parvus are well-adapted to the biofilter ecological conditions, 
even at NH4+ concentration of 0,5 gN-NFL/ L"1 in the nutrient solution. 
A cluster related to Methylocaldum sp. (CN030-2) is another potential methanotroph found in 
abundance, but transiently at 0,3 gN-NH/ L"1. This microorganism is a possible member of 
the family Methylococcaceae grouping aerobic type I methanotrophs [Bodrossy et al., 1997]. 
The appearance of a type-I methanotroph population at particular periods of the experiment 
can be explained by their relative insensitivity to NlV" in this range of concentrations. In fact, 
a stimulatory effect of NH4+on type I methanotrophs was described by several authors [Noll et 
al., 2008; Zheng et al., 2008, Qiu et al., 2008], while inhibition was particularly severe against 
type II methanotrophs [Mohanty et al., 2006]. However, the disappearance of this group at 0,5 
gN-NH4+ L'1 reflected the higher sensitivity of type I methanotrophs to environmental changes 
[Wu et al., 2009]. 
The second physiological group, methylotrophs, has no yet direct important reported role in 
CH4 oxidation. Methylophilus methylotrophus (CN005-1) is an obligate methylotroph that 
grows readily on CH3OH as sole carbon and energy source [Greenwood et Jones, 1986 ; 
Madhaiyan et al., 2009]. This methylotroph was the most abundant specie at 0,05 gN-NH4+ 
L"1, exceeding even the methanotrophic population. Similarly, the cluster CN050-1, 
represented by an unidentified member of the family of Xanthomonadaceae known as formate 
utilizers [Nercessian et al., 2005 ; Cébron et al., 2007] was the most abundant microbial 
population at 0,5 gN-NH/ L"1, also exceeding the methanotrophic population. Even 
considering that the abundance of methanotrophs may be underestimated because of a bias in 
the cell extraction method [Primé et al., 1996], this finding still emphasizes the importance of 
methylotrophs in CH4 biofiltration. Their abundance indicates that the CH4 biooxidation by 
the methanotrophs in the biofilter is often incomplete and, as a result, these bacteria excrete 
CH3OH or other one-carbon compound (Ci) such as formaldehyde or formate. These Ci 
compounds are metabolized by methylotrophs, which contribute to the overall conversion of 
CH4 into biomass and CO2. The relationship between these two groups can be interpreted as 
mutualistic: the methanotrophs supply the methylotrophs in carbon sources while 
methylotrophs « detoxify » the environment by keeping CH3OH, formaldehyde and formate at 
low concentrations. The situation in the middle biofilter section seems to be different from 
natural environments: a study on a microbial food web in rice field soil driven by CH4 failed 
to obtain DNA sequences affiliated to methylotrophs out of a library of 50 clones and 
concluded that methanotrophs did not excrete products of incomplete CH4 oxidation [Murase 
et Frenzel, 2007]. 
A complete switch in the dominant methylotrophic species was observed between 0,05 gN-
NH4+ L"1 and 0,5 gN-NH4+ L"1. This indicates that the methylotrophic consortia had also been 
strongly affected by the increases of NH4+ concentration. Suppositions of a potential impact of 
NH4+ on methylotrophic communities (such as CHhOH-utilizing communities) have already 
been formulated [Kolb, 2009] but, to our best knowledge, the present study is the first to 
observe such an effect experimentally. 
The two last physiological groups, nitrifying and denitrifying bacteria, while less abundant, 
were nevertheless present at all steps of this biofiltration experiment. Denitrifiers were more 
abundant than nitrifiers at 0,05 gN-NH4+ L"1, probably due to the high concentration of NO3" at 
this stage. The occurrence of denitrifiers in association with methanotrophs was observed by 
Knowles [2005] in gel-stabilized agarose columns that were inoculated with swamp soil. In 
such conditions, denitrifiers may use Ci compounds like CH3OH released by the 
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methanotrophs as substrates for growth [Knowles, 2005], Their presence indirectly revealed 
that anoxic layers may be created inside the biofilm, which might locally inhibit oxidation of 
CH4. Nitrite oxidizing populations have been observed at 0,05 gN-NH/ L"1 and 0,5 gN-NH/ 
L"1 but no obligate NH4+ oxidizing bacteria were found at those concentrations. Members of 
Methylocystis genus, such as M. parvus may play this role, as suggested by the kinetic data 
alected by Nyerges et Stein [2009] for NO2" production from NH3 at CH4 concentrations 
higher than 0,05 (v/v). Besides, NH4+-oxidizing bacteria may be underestimated because of a 
bias in the cells recovery for this bacterial group [Aakra et al., 2000]. 
4.7 Conclusion 
The results of the study suggest that the inhibition of CH4 oxidation by NH4+ in an inorganic 
packed bed biofilter occurred only when the NR»+ concentration reached the tolerance limit of 
the microbiota (between 0,1 and 0,2 gN-NH4+ L"1). Furthermore, data demonstrate that the 
CH4 oxidation is the result of a mutualistic relation between methanotrophs and methylotrophs 
and that both physiological groups were influenced by NH4+ concentration. Thus, henceforth 
for CH4 oxidation, biofilter conditions should be adapted to support a mixed bacterial 
community. 
4.8 Conclusion 
L'objectif de cette étude était de déterminer l'effet du NH4+ sur la performance d'un biofiltre, 
composé d'un lit filtrant inorganique, traitant le CH4. Les résultats de cette étude démontrent 
que l'inhibition de l'oxydation du CH4 par le NH4+ dans un biofiltre utilisant un lit filtrant 
inorganique se produit lorsque la limite de tolérance au NHj+ de la flore microbienne est 
atteinte (entre 0,1 et 0,2 gN-NH4+ L'1). De plus, les données indiquent que la biooxydation du 
CH4 est le résultat d'une relation mutualiste entre les méthanotrophes et les méthylotrophes. 
56 
4.9 Acknowledgements 
This work was supported by a Strategic grant from the Natural Sciences and Engineering 
Council of Canada to Michèle Heitz in partnership with le Centre de Recherche Industrielle du 
Québec and Viaporc inc. The authors also want to express their gratitude to the laboratories 
. staff of Chemical and Biochemical Engineering department in Université de Sherbrooke. 
57 
chapitre 5 
conclusion générale 
Le traitement du CH4 dans les porcheries par biofïltration est une avenue intéressante pour 
diminuer les émissions de GES au Canada. Cependant, des améliorations doivent être 
apportées afin d'optimiser la performance de biofïltration et ainsi diminuer les coûts 
d'opération. Certains paramètres peuvent être modifiés : la température du biofiltre, le pH, le 
type de garnissage (organique ou inorganique), l'humidité du lit filtrant et l'apport en 
nutriments. De ces nutriments, l'azote est le nutriment qui a le plus d'effet sur la performance 
d'un biofiltre traitant le CH4. 
Cette étude visait à mesurer l'effet de l'azote, soit le NHU+, sur un biofiltre garni d'un matériau 
inorganique. En gardant la concentration d'azote constante à 0,5 gN L"1 dans la solution 
nutritive, à l'aide de NO3", un débit d'air de 3 L min"1 et une concentration en CH4 
représentative de celle des porcheries, soit 3000 ppmv, le NH/ a été progressivement 
augmenté de 0,05 à 0,5 gN-NH/ L"1. Dans cet intervalle de concentration, l'efficacité 
d'enlèvement du biofiltre a diminué de 70 à 13% et la production de CO2 a chuté de 25 à 7,5 g 
m'3 h"'. L'analyse microbiologique a déterminé qu'il y avait 4 types de bactéries dans le 
biofiltre, soit : les méthanotrophes, les méthylotrophes, les nitrifiantes et les dénitrifiantes. 
L'analyse du rendement en CO2 a permis de conclure que la section supérieure du biofiltre 
contenait probablement une plus grande quantité de bactéries nitrifiantes, ce qui explique que 
le rendement en CO2 dans cette section était plus faible. L'activité nitrifiante plus importante 
de cette section explique sa meilleure efficacité d'enlèvement par rapport aux autres sections. 
De plus, une production de NO3" négative a indiqué des conditions favorables à la présence 
d'activité bactérienne dénitrifiante. Avec la diminution du NO3* dans la solution nutritive et la 
diminution de la production du CH3OH (intermédiaire de la réaction d'oxydation du CH4), les 
conditions sont devenues défavorables pour ce type de bactéries. 
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Les découvertes de cette recherche sont intéressantes dans le sens qu'il a été ainsi prouvé 
qu'une partie du NO3" alimenté à un biofiltre traitant le CH4 est dénitrifié. Il serait intéressant 
d'investiguer à propos de la fraction de NO3" qui serait dénitrifiée partiellement et qui se 
transformerait en protoxyde d'azote N2O, un gaz ayant un potentiel de réchauffement global 
environ 12 fois supérieur à celui du CH4. De plus, il serait aussi intéressant d'investiguer sur 
les facteurs favorisant la dénitrification. 
Étant donné qu'il y avait possibilité que la biomasse soit oxydée par les bactéries nitrifiantes 
hétérotrophes, il serait intéressant d'étudier à quel rapport molaire C/N se produit ce 
phénomène. Cependant, contrairement à l'étude présente, le NfL*"1" pourrait être fixé à des 
concentrations faibles (moins de 0,15 gN-NH/ L"1) et le CH4 à l'entrée pourrait varier de la 
plus forte concentration vers la plus faible. La comparaison avec un biofiltre n'ayant pas de 
NH/ dans sa solution nutritive pourrait permettre de voir s'il serait possible d'améliorer le 
transfert de masse en réduisant la biomasse dans un biofiltre traitant le CH4. Ensuite, lorsque 
le ratio molaire C/N est établi, il s'agirait d'enlever le NH/ pour voir si la biomasse demeure 
au même niveau et si la performance augmente par rapport au niveau de référence sans NH^. 
L'analyse de la conversion de NHt+ permettrait de voir la compétition entre les bactéries 
nitrifiantes autotrophes et hétérotrophes pour le NH/ et l'effet sur la production de CO2. 
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Al Résumé 
Cette étude a été réalisée afin de déterminer l'effet de l'ammonium sur la performance d'un 
biofiltre constitué d'un lit filtrant inorganique traitant le méthane. Le débit d'air a été fixé à 3 
L min'1 pour un temps de séjour en fut vide de 6 min. Le méthane a été alimenté à une 
concentration de 0,3% (v/v). Deux types d'incréments d'ammonium ont été testés dans la 
solution nutritive : faibles (0,01, 0,02 et 0,025 gN-NH/ L"1) pour un biofiltre et élevés (0,05 
gN-NH/ L"1) pour l'autre. Au cours de l'étude, la concentration d'azote totale a été maintenue 
constante à 0.5 gN-NH/ L'1. Pour des concentrations d'ammonium dans la solution nutritive 
variant entre 0.05 et 0.5 gN-NH/ L"1, la capacité d'élimination du méthane, la production de 
dioxyde de carbone, la rétention d'azote par le lit et le contenu en biomasse ont diminué. Le 
biofiltre avec le plus faible incrément d'ammonium a obtenu la capacité d'élimination et la 
production de dioxyde de carbone les plus élevées variant de 4,9 à 14,3 g m"3 h"1 et de 11,5 à 
30 g m"3 h"1, respectivement. Des réactions biologiques de dénitrification ont été observées 
étant donné que le taux de production de nitrate présentait des valeurs négatives pour des 
concentrations d'ammonium inférieures à 0,2 gN-NH/ L"1. Les taux de conversion 
d'ammonium et de nitrate ont évolué selon un modèle de type Michalelis-Menten en fonction 
de la concentration d'ammonium. 
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A2 Abstract 
A study on the effect of ammonium on the performance of an up-flow inorganic packed bed 
biofilter treating methane was conducted. The air flow rate was set to 3 L min"1 for an empty 
bed residence time of 6 min. The biofilter was fed with a methane concentration of 0,3% (v/v). 
Two types of ammonium concentration increments were added to the nutrient solution: small 
(0,01, 0,02 and 0,025 gN-NH/ L"1) for one biofilter and high (0,05 gN-NH/ L"1) for the 
other. The total amount of nitrogen was kept constant at 0,5 gN-NH/ L'1 throughout the 
experiments. From 0,05 to 0,5 gN-NH/ L"1 in the nutrient solution, the methane elimination 
capacity, carbon dioxide production, nitrogen bed retention and biomass content decreased. 
The biofilter with smaller ammonium increments had a higher elimination capacity and a 
carbon dioxide production rate which varied from 4,9 to 14,3 g m"3 h"1 and from 11,5 to 30 g 
m'3 h"1, respectively. Denitrification was observed as some values of the nitrate production rate 
were negative for ammonium concentrations below 0,2 gN-NH/ L'1. The ammonium 
conversion rate and the nitrate production rate followed Michalelis-Menten type model. 
Keywords: 
Methane (CH4), Ammonium (NH/), Inhibition, Biofilter, Nitrate (NO3') 
A3 Introduction 
Methane (CH4) is a powerful greenhouse gas (GHG) with a global warming potential 25 times 
higher than carbon dioxide (CO2) [Forster et al., 2007]. According to the Kyoto's protocol, 
Canada, as many industrialised countries, engaged to reduce their GHG emissions by 6% from 
2008 to 2012 compared to the level presented in 1990 [Government of Canada, 2002]. 
Between 1990 and 2006, GHG production from Canada agriculture increased by 21%, in 
comparison to 9,6% average of all GHG produced by all industrial sectors in Canada 
[Environment Canada, 2008]. The emission of GHG from animal digestion and manure 
storage represented 58% of 69 Mton Eq. CO2 released by agriculture in 2006 [Agriculture and 
Agro-Food Canada, 2007b]. As to CH4 emissions, agriculture was responsible for 26 Mt eq. 
CO2 year"1 and swine industry for 1,5 Mt eq. CO2 year"'[Environment Canada, 2009]. For 
Quebec, agricultural sector produced 7,5% of all GHG emissions, which represent 6,4 Mt eq. 
CO2 [Gouvernement du Québec, 2008]. In 2009, with a production that had increased by 67% 
over 25 years, Quebec pork industry increased also his contribution to GHG emissions 
[Canadian Pork Council, 2010]. During manure storage, methanogenic bacteria developed by 
anaerobic conditions are responsible for emissions of CH4 and other gases like hydrogen 
sulphide, volatiles organic compounds and CO2 [Zahn et al., 2001 ; Laguë, 2005]. 
In Québec, manure storage is a generalized practice because provincial laws forbid land 
spreading on specific periods of the year [Gouvernement du Québec, 2005]. Depending on 
storage conditions, CH4 concentrations emitted from covered liquid manure storage can vary 
from 0,1 to 20 g m'3 (0,015 to 3% v/v) [Melse and Van Der Werf, 2005] while it takes CH4 
concentrations between 5 and 15% (v/v) to maintain a flame for CH4 thermal oxidation [Perry 
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et al., 1997]. Consequently, as thermal oxidation is not effective for such CH4 concentrations 
(0,015 to 3% v/v), biofiltration has proven to be efficient to treat CH4 polluted air [Melse and 
Van Der Werf, 2005 ; Nikiema et al., 2005]. Methanotrophs are the microorganisms that 
transform CH4 in CO2, salts, water and biomass. Several other factors influence the biofilter 
performance, such as: pH, temperature, filter bed moisture, filter medium and addition of 
nutrients [Delhoménie and Heitz, 2005]. 
In organic filter media, such as peat moss, compost or soil, most of the nutrients are already 
present and no nutrients are needed to start up a biofilter [Streese and Stegmann, 2005]. For 
inorganic media, nutrients must be added by the means of a nutrient solution. 
Nitrogen is the most important nutrient because it represents 10-14% of the dry weight of cells 
[Shuler and Kargi, 2002]. To our knowledge of the literature, there are few studies about the 
nitrogen effect on biofilters treating CH4. Most of these studies concerning the effect of 
nitrogen on methanotrophic bacteria were conducted in soil medium [Hiitsch, 1998 ; Bronson 
and Mosier, 1994 ; Gulledge and Schimel, 1998] or in compost medium [Wilhusen et al., 
2004]. There is only one study on biofiltration using NO3" in an inorganic packing material 
which shows that the elimination capacity (EC) increased with nitrogen concentration 
[Nikiema et al., 2005]. 
Some studies have shown that adding NH4+ to methanotrophic bacteria in a soil medium may 
significantly reduce the oxidation of CH4 [Bender and Conrad, 1994 ; King and Schnell, 
1994]. A key to explain this inhibition is that the enzyme methane monooxygenase (MMO), 
which converts CH4 to methanol (CH3OH), can also transform NFU+ into hydroxylamine 
(NH2OH) in a competitive way [Bédard and Knowles, 1989]. At CH4 concentrations from 
0,06 to 5% (v/v) in soil, many authors found an increase of NH4+ inhibitory effect on the 
methanotrophic population and a decrease of CH4 oxidation [King and Schnell, 1994 ; 
Dunfield and Knowles, 1995]. On the other hand, when NH4+ was added to soil medium 
exposed to CH4 concentrations from 0,35 to 10% (v/v), a stimulation of CH4 oxidation was 
observed [Bodelier et al., 2000a]. 
The main intent of the present research was to measure the effect of the NH4+ concentration 
present in the nutrient solution on the performance of an inorganic filter bed biofilter treating 
CH4. The effect of NH4+ concentration on CH4 oxidation, CO2 production, nitrogen 
conversion and biomass content was studied. The effect of NH4+ concentration increasing step 
in the nutrient solution was also studied by means of small or high steps. 
A4 Material and methods 
Biofilter(s) 
Figure A1 presents the experimental set up used for the 2 identical biofilters (BF1 and BF2). 
The biofilters, of a total height of 135 cm, were made of a 15 cm diameter Plexiglas cylinder. 
The packed bed consisted of 3 sections with a total height of 1 meter (volume of 18 L) filled 
with an inorganic gravel material. The inorganic particules had an average diameter of 7 mm, 
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a specific surface of 470 m2 m"3 and a void space of 45%. For confidential reasons, the nature 
of the filter bed cannot be revealed. 
Sample ports disposed at equal distances along the biofilter height permitted to measure the 
gas concentration at the inlet and outlet of each section. Air containing oxygen (O2) and pure 
CH4 (Praxair Canada, Inc.) were mixed and fed at the bottom of the biofilters. Air was 
provided by compressed air system. To avoid filter bed desiccation, a humidification column 
was used to saturate the air fed to the biofilter. At the top of the biofilter, the treated air was 
evacuated. 
Operating conditions 
An air flow rate of 3 L min"1 was set in all the biofilters. A nitrogen salts medium (NSM) 
nutrient solution [Cornish et al., 1984] was fed at the top of the biofilter at a flow rate of 1,5 L 
day'1. The nutrient solution was kept at a fixed nitrogen concentration of 0,5 gN L"1 using both 
ammonium carbonate (NH4HCO3) and sodium nitrate (NaNCh), except for 10 experiments for 
BF2 when NH/ exceeded 0,5 gN-NH/ L'1 (Using only NH4HCO3). 
The CH4 concentration was set to 3000 ppmv (0,3% v/v) for BF1 and BF2. The concentration 
of NH4+ was gradually increased from 0 to 0,5 gN L'1 for both biofilters. Concurrently, NO3" 
was adjusted to keep total nitrogen at 0,5 gN L"1. For BF1, the NFL»"1" concentration was 
increased when the CH4 removal efficiency remained stable for at least 1 week (pseudo steady 
state regime). NH/ concentration was increased by 0,05 gN L"1 steps. For BF2, the NH4+ 
concentration was increased once a week (without waiting to reach pseudo steady state 
regime) as follows: between 0 and 0,05 gN L"1 by increments of 0,01 gN L"1, between 0,05 
and 0,1 gN L"1, by 0,025 gN L"', between 0,1 and 0,2 gN L"1, by 0,02 gN L"1, and from 0,25 to 
0,5 gN L'1, by 0,025 gN L*1. 
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Figure A1 : Inorganic packed bed biofilter set up for the biofiltration of CH4 
Analytical methods 
A hydrocarbon analyser equipped with a continuous flame ionisation detector (Horiba model 
FIA-510, USA) was used to measure the CH4 concentration in the gas phase. A gas analyser 
Ultramat 22P (Siemens, Germany) using a non-dispersive infrared principle was used to 
measure CO2 concentration. For removing suspended biomass in the leachate samples, filter 
paper was used. Filtered samples were acidified with sulphuric acid (pH < 2) and stored at 
around 4°C [USEPA, 1983]. Concentrations of NH/, NO3' and NO2" in the nutrient solution 
and the leachate were measured by using ion chromatography (Dionex ICS-1000, Canada). 
The biomass concentration in the inorganic packed bed was determined by the difference of 
weight of a packing material sample dried at 105°C and by calcination at 500°C. 
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Performance parameters and mass balances 
The biofilter performance was calculated with three main parameters: the inlet load, IL (g m' 
h'1) (Eq. Al), the CH4 elimination capacity, EC (g m'3 h"1) (Eq. A2), and the CH4 removal 
efficiency, RE (Eq. A3), which are defined as follows: 
|L  Q'CgO (AD 
RE = 
Cg0-C, (A2) 
CgO 
E C -  I L *  RE = 
Q*C g 0 * R E  (A3) 
where Q is the air flow rate (m3 h"1), V is the filter bed volume, Cgo is the inlet CH4 
concentration (g m"3) and Cg is the outlet CH4 concentration (g m"3). Another important 
parameter is the CO2 production rate (PCO2) (g m"3 h'1) which represents the rate at which 
CH4 is transformed into CO2 and biomass according to the global reaction: 
CH4 + (w)02 ) (x)C02 + (y)H20+(z)biomass (A4) 
and calculated as follows: 
QMC.-Qo) (A5) 
rCO, ^ 
where Cd0 is the inlet CO2 concentration (g m"3) and Cj is the outlet CO2 concentration (g 
m"3). 
The CO2 yield coefficient ( YCOz, dimensionless) which indicates the ratio of CO2 produced 
per CH4 eliminated (eq. A4) [Avalos Ramirez et al., 2009] is calculated as follows: 
'CO, 
rco2 
EC 
(A6) 
For the nitrogen mass balance, the chemical species NîV, NO3" and nitrite (NO2 ) were 
considered. The nitrogen mass balance consisted in calculating the difference between their 
inlet (nutrient solution fed to the biofilter) and their outlet concentrations (leachate). 
Q NS NHt +N07. +NOr. 41 3/ li 
= Q 
NS NHt +NOT +NO *o 3 o 1 2-0 + N bed 
(A7) 
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where NHj,, NOJ(, NOj, and NH^, N03o, N02o are the inlet and outlet concentrations 
respectively (g L"1). NBED is the nitrogen accumulation in the packed bed (g h*1) and QNS is the 
nutrient solution flow rate of 0,0625 L h"1. 
The NH4+ elimination rate (RNH+), the NO3" production rate (RN0- ) and the nitrogen bed 
retention rate (Rbed) were calculated using the following expressions: 
( NH;,-NH;„)»ft s  (A8) 
R 
NH4 y 
( NOjo -NOJ.)*0AS (A9) R _ 
NOJ y 
^bed _ 
where the rates are expressed in gN m"3 h'1. 
(A1°) 
A5 Results and discussion 
Methane elimination capacity 
The methane elimination capacity (CH4-EC) is one of the main parameters to determine the 
performance of a biofilter. Figure A2 shows the CH4-EC in biofilters BFl and BF2 as a 
function of the NH4+ concentration in the nutrient solution. From 0,05 to 0,5 gN-NHLi+ L"1, 
CH4-EC for both biofilters decreased with the increase of the NH4+ concentration as follows: 
The CH4-EC of BFl decreased from 12,4 to 2,4 g m3 h'1 and for BF2 from 16,2 to 5,0 g m"3 
h"1. In order to observe the effect of NHt+ concentration higher than 0,5 gN-NH4+ L'1, BF2 was 
operated from 0,5 to 0,75 gN-NRt+ L"1 (Data not shown). When the NH4+ concentration was 
higher than 0,5 gN-NH/ L"1, the CH4-EC of BF2 presented values in a range from 4,6 to 6,7 g 
m" h"1. In the case of BFl, the nitrogen concentration was also increased to 0,75 g N L"1 but 
with 0,5 gN-NH4+ L"1 and 0,25 gN-NCV L"1 (Data not shown). At this nitrogen concentration, 
the CH4-EC was stable at around 2,4 g m"3 h"1. 
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Figure A2: CH4-elimination capacity as a function of NH4+ concentration in the nutrient 
solution. 
In the present study when the biofilters were operated at an ERBT of 6 min and 0,05 gN-NH/ 
L"1, the CH4-EC varied from 2,4 to 16,2 g m h"1. The CH4-EC obtained were the same order 
of mangnitude that observed by Hatamoto et al. [2010] in a down-flow sponge reactor. They 
treated dissolved CH4 (17,5 ppmv) and NH4+ (0,04 gN-NH4+ L"1). For inlet loads of CH4 of 8,7 
and 34,9 g m3 h"1, they obtained a CH4-EC of 8,3 and 23 g m" h"1 at an empty bed retention 
time (ERBT) of 120 and 30 min respectively. 
As observed by some authors in soil studies [King and Schnell, 1994 ; Dunfield and Knowles, 
1995], for CH4 concentrations lower than 500 ppmv, increasing NR*+ concentration had an 
inhibitory effect on methanotrophic bacteria and reduced CH4 oxidation. They explained the 
inhibition by the effect of NO2" (produced by denitrification of NFLt+) since it is toxic to the 
methanotrophic bacteria. In the present study, NO2" could not be linked to the decrease of CH4 
oxidation because the relation between CH4-EC and NO2" production had a very low 
coefficient of determination (R2) ranging from 0,15 to 0,36 (Data not shown). 
For NH4+ concentration ranging from 0,05 to 0,5 gN-NH4+ L"1, the absolute value of EC/NH4+ 
ratio of 25,9 for BF1 was higher than 22,1 for BF2, this indicated that BF2 CH4-EC was less 
affected than BF1 by NH4+ concentration, this was due to the smaller NH4+ increases in the 
nutrient solution in BF2 than in BF1. According to the literature, preincubation of soil with 
NH4+ resulted in higher CH4 oxidation [Bender and Conrad, 1994]. In the case of BF2, 
increasing NH4+ by small increments might act as if the filter medium would have been 
preincubated when high NH4+ concentrations were reached. The abundance of this kind of 
bacteria at high NH4+ concentration (0,3 gN-NRt+ L"1) was shown in a previous study by 
Veillette [2011] with similar operating conditions. Another explanation suggested that type I 
methanotrophic bacteria are favoured at high nitrogen concentrations (3,85 kgN-NH4 m"2) and 
can also be stimulated by the NH4+ concentration [Noll et al., 2008 ; Bodelier et al., 2000]. 
The small increases of NH4+ in the nutrient solution of BF2 could let to acclimation of type I 
methanotrophic bacteria which explains the better response to the NlV concentration in BF2 
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than BFl. This also probably explains why at NH/ concentrations higher than 0,5 gN-NH/ 
L'\ BF2 stabilized at a CH4-EC of 5,6±1,1 g m"3 h"1 instead of continuing to decrease like in 
BFl. This phenomenon was also observed by Kravchenko et al. [2002] who used boreal peat 
soil to treat CH4 under 12 different NFL|+ concentrations from 0,001 to 2 gN-NFLj"1" kg"1 soil. 
They observed a decrease of CH4 oxidation from around 710 to 160 ng CH4 g"1 soil h"1 
between 0,001 and 1 gN-NH4+ kg"1 soil and for concentrations higher than 1 gN-NH4+ kg"1 
soil, a stabilization of CH4 oxidation around 160 ng CH4 g'1 soil h*1 was observed. 
For BFl, the increase of the total nitrogen concentration at 0,75 gN L"1 (0,5 gN-NH4+ L"1 and 
0,25 gN-NCV L*1) inducing CH4-EC stabilization shows that the inhibition on CH4 oxidation 
might be the consequence of the increase of NH4+ instead of the lack of NO3'. In fact, no 
significant CH4-EC increase was observed when the biofilter were operated at 0,75 gN L'1 for 
6 weeks. 
Carbon dioxide production 
Figure A3 a shows PCO2 in BFl and BF2 as a function of the NHU+ concentration in the 
nutrient solution. From 0,05 to 0,5 gN-NtL}+ L"1, for both biofilters, the PCO2 decreased with 
the NH4+ concentration; for BFl from 24,1 to 6,9 g m'3 h"1 and for BF2 from 30,0 to 11,5 g m"3 
h"1. 
For BFl, the high decrease of PCO2 of 42% around 0,2 gN-NH4+ L"1, this means that at this 
NH4+ concentration an important change in the bacterial population content could have 
occurred. PCO2 increased slightly between 0,25 and 0,3 gN-NH4+ L"1 (10 to 11,5 g m'3 h"1) 
even if CH4-EC decreased (8,3 to 6,3 g m"3 h"1). 
For BF2, the small increases in NHU+ in the nutrient solution could have a less significant 
effect on the bacterial population and explains the higher PCO2 in BF2 compared to BFl 
(Figure A2). When the NH4+ concentration was higher than 0,5 gN-NR»+ L"1, the PCO2 of BF2 
was nearly at the same level obtained at 0,5 gN-NH4+ L"1 of 11,5 ± 2 g m"3 h"1 (Data not 
shown). 
Figure A3b shows the PCO2 in biofilters BFl and BF2 as a function of CH4-EC. As seen in 
this Figure, PCO2 was proportional to CH4-EC in both biofilters with R2 varying from 0,89 to 
0,92. BF2 had a higher slope (YCOz ) than BFl of 1,55 and 1,47, respectively. 
A higher YCO2 could mean that there was less biomass formed and a lower pressure drop due 
to bed clogging [Nikema et al., 2005]. In a study of biofiltration of CH4 with operating 
conditions similar to the present study and using only NO3", a YCO2 of 1,9 was observed 
[Nikema et al., 2005]. This is slightly higher than the values obtained here. The main 
difference between both studies is the presence of NFL*1" which may causes the decrease of 
CH4 biodégradation. The CO2 could be used by nitrifying bacteria (autotrophic), as a source of 
carbon, and this may caused a decrease of PCO2 and YCOz in the present study. 
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Figure A3: CO2 production rate (a) as a function of NH/ concentration in the nutrient solution 
; (b) as a function of CFLj-elimination capacity. 
Ammonium elimination rate 
Figures A4a and A4b shows the RNH+ in BFl and BF2 as a function of the NH/ concentration 
in the nutrient solution. These Figures show an increase of the RNH+with the NH/ 
concentration in the nutrient solution for both biofilters. For the range of NH/ concentration 
from 0,05 to 0,5 g gN-NH/ L l, the RNH+of BFl increased from 0,05 to 0,20 gN-NH/ m"3 h"' 
and that of BF2 from 0,06 to 0,41 gN-NH/ m"3 h"1. 
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the nutrient solution 
For both biofïlters, RNH+ increased with NH^, whereas CH4-EC decreased (Figure A2). This 
suggests that the enzyme MMO could link up to NH/ rather than CH4, causing the decrease 
of CH4 conversion as reported by Bédard and Knowles [1989]. However, CH4-EC decrease 
was expected to cause a reduction of nitrifying activity [Keener et al., 1993]: in fact, when the 
NH4+ concentration increased, the acclimation and favourable conditions for growing 
nitrifying microorganisms could also have contributed to RNH+ increase. 
Different kinetic models based on Michaelis-Menten, Haldane, Edwards, Aibaba and Luong 
were adapted to the experimental data [Carrera et al., 2004]. The model that fitted the best was 
the Michaelis-Menten type model, modified by Carrera et al. [2004]: 
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where RklLJ+ is the maximal NH/ elimination rate, Ks is the half-saturation constant (gN NHJmax 
m'3) and S is the NH/ concentration (gN m"3). When the concentration of NH/ is high 
(S»Ks), Rnh+ can be calculated by: 
RNH+ =RNH+ -b (A12) 
NHJ max NHJ max 
where R'1U+ is the real value of R. 1Ltt and b is the theoretical value of R. 1U+ when S is NHJmax NHJmax NHJ 
equal to 0. 
Tableau A1 shows the R' ^ and Ks values for BF1 and BF2 obtained by non-linear 
NHJmax 
regression. Results show that BF2 (3,1 gN-NH/ m"3 h"1) is able to degrade more NH/ than 
BF1 (0,48 gN-NH4+ m"3 h"1). The lower Ks in BF1 could be explained by the fact that the time 
between each NH/ concentration increase was higher (average of 32 days) than BF2 (average 
of 7 days). Consequently, the value of Ks could be related to the fact that nitrifying bacteria 
need more time to reach pseudo steady state than methanotrophic bacteria. Antileo et al. 
[2002] studied acclimation and kinetic of nitrifying microflora degrading total ammonia 
nitrogen (TAN) in a batch reactor using an inoculum from animal manure and marine 
sediments. They increased the TAN by 0,25, 0,3, 0,5, 1 gN-NH/ L"1 steps, and observed that 
the ammonia-oxidizing population increased from 60 to 77% in the range of NH4+ 
concentration tested. 
Tableau A1 presents also the kinetic parameters for the elimination of NH/ treatment in 
different types of reactor. For BF1 and BF2, the values of Ks are lower and higher 
(respectively) than the values cited in the literature (Tableau Al). In the case of RNH+max, the 
values obtained in the present study (0,48 to 3,1 g m'3 h"1) were lower than almost all the ones 
from Tableau Al (1,6 to 12,5 g m"3 h"'). The lower RNH+max in the present study proves the 
inhibitory effect induced by CH4 on NH/ oxidation [Keener et al., 1993]. 
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Tableau Al: Kinetic parameters for the Michaelis-Menten model for RNH+ for different 
studies 
Type of reactor D 
NH4 max 
D' 
NH4 max 
b Ks 
(gN m"3) 
R2 Inhibition Reference 
(gN-NH4+ mJ h'1) 
Down-flow 
hanging sponge 
12,5 Hatamoto 
etal. 
[20101 
Batch (culture) ~ - 3-4,8 - NR,+ Antileo et 
al. [2002] 
Biofilter treating 
ammonia packed 
with granulated 
sludge 
8,2 Gracian et 
al. [2002] 
Biofilter treating 
ammonia, packed 
with pall rings 
1,6 Hoon Kim 
etal. 
[2007] 
Laboratory scale 
annular reactor 
2,34 333 0,96 Liu and 
Capdeville 
[1994] 
Sequencing 
batch reactor 
" 
37 0,99 
" 
Shi et al. 
[2010] 
Batch bioreactor 
landfill leachate 
96-315 0,63-
0,78 
Oxygen Berge et al. 
[2007] 
Batch bioreactor 
landfill leachate 
60-147 0,79-
0,91 
Berge et al. 
[2006] 
BF1* 0,89 0,48 0,41 56 0,65 CH4 Present 
study 
,1—l —  ^v 
BF2 3,2 3,1 0,08 1771 0,92 CH4 Present 
study 
*0,05 gN-NH4+ L"1 
**0,01 to 0,025 gN-NH4+ L"1 
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Nitrate production rate 
Figures A5a and A5b show the NO3" production rate (RN0- ) in BF1 and BF2 as a function of 
the NH4+ concentration in the nutrient solution. For all the NH4+ concentrations tested, RNQ. 
of BF1 varied from -0,22 to 0,32 gN-NCV m"3 h"1 and RNQ_ of BF2 varied from -0,41 to 0,56 
gN-NCV m"3 h'1. At concentrations lower than 0,2 gN-NH/ L"1, negative values of RNQ_ 
•j i 
ranging from to -0,41 to -0,02 gN-NCV m" h" were observed. This means that biofilters 
consumed more NO3" than the one produced by the nitrifying bacteria. 
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Figure A5: Nitrate production rate a) BFl ; b) BF2 as a function of NH/ concentration in the 
nutrient solution. 
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The negatives values of R.suggest also that some nitrogen was used to produce biomass. NU3 
This could also mean that some of NO3" was transformed by denitrification into gaseous 
nitrogen such as nitrous oxide (N2O) or molecular nitrogen (N2) which were not measured in 
the present study. Some studies have shown that CH4 or CH3OH could be used as an external 
source of carbon for denitrification [Modin et al., 2010 ; ,Knowles, 2005]. In a sequential 
batch reactor (SBR) treating CH4 and NH/, Hatamoto et al. [2010] observed that the NH^ 
eliminated was higher than the NO3" produced. In a previous study at laboratory scale, at a 
NH4+ concentration of 0,05 gN L'1, the denitrifying bacteria were more abundant than 
nitrifying bacteria and a decrease of denitrifiers was observed with the NH4+ concentration 
[Veillette, 2011]. 
The Rno_ data were adapted by Michaelis-Menten type model as follows: 
Rmo- ^ (A13) 
p _ N03 max „ 
3 K s + S  P 
where R..__ is the maximal RMO_ (gN-NCV m"3 h"1), KS is the half-saturation constant N03max N03 vo J n ° 
(gN m"3) and S is the NH/ concentration (gN m"3). When the concentration of NH/ is high 
(S»Ks0), RN0_ can be calculated by: 
R' =R -B (A™) 
NOJ max NOimax H 
R.is the real value of R.LRT. (gN-NCV m"3 h"1) and B is the theoretical value of N^max NO^max vo J / r 
•j « 
RN0_ at substrate concentrations equal to 0 (gN-NCV m" h" ). 
Tableau A2 summarizes the kinetic parameters of Michaelis-Menten type model for RNQ_ for 
different studies. The values of RN0-max in the present study from 0,35 to 1 gN m"3 h"1 are 
lower than those reported by other authors. For example, Carrera et al [2004]. studied 
nitritation and nitratation with concentrations of NH/ ranging from 0 to 2,5 gN-NH/ L"1 in an 
immobilized biomass system. They observed substrate inhibition, using a Haldane kinetic type 
model (RNOjmax of 11,4 gN m'3 h'1 and Ks of 33 gN m"3). 
According to results shown in Tableau A1 and A2, both BF1 and BF2, the R' irv_ was also 0 ' NO3 max 
lower than the RNH+max for both biofilters. This means that the NO3" produced would be less 
than the NH/ consumed. 
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Tableau A2: Kinetic parameters for the Michaelis-Menten model for RN0- for different 
studies 
Type of 
reactor 
RW(_r NO3 max Run-NO3 max P Ks (gN m'3) 
R2 Inhibition Reference 
(g N-NO3 m J h1 ) 
Immobilized 
biomass 
11,4 33 0,94 NH4+ Carrera et al. 
[2004] 
Sequential 
batch reactor 
22,8 1,9 NH4+ Surmacz-
Gorska et al. 
[1996] 
BF1* 2,9 0,35 2,54 9 0,96 ** Present Study 
BF2" 1,5 1,0 0,47 235 0,91 - Present Study 
*0,05 gN-NH4+ L"1 
**0,01 to 0,025 gN-NH4+ L"1 
Nitrogen bed retention 
Figure A6 shows the Rbed in BF1 and BF2 as a function of the NH/ concentration in the 
nutrient solution. ForNH/ concentrations ranging from 0,05 to 0,5 gN-NH/ L"\ Rbed of BF1 
varied from 0,37 to -0,11 gN m"3h"1 and Rbed of BF2 varied from 0,29 to -0,05 gN m'3h"'. For 
NH4+ concentrations superior to 0,2 gN-NH^ L"1, some values of the Rbed in both biofilters 
were negative. 
As shown in Figure A2, the CH4-EC decreased with the concentration of NH/ in the nutrient 
solution and as consequence the carbon available to produce biomass and CO2. As the biomass 
can be assumed to have an elemental composition of C5H7O2N [Modine et al., 2010 ; Shuler 
and Kargi, 2002], nitrogen representing 12% (w/w) and carbon 53% (w/w). The negative 
values of Rbed at NH/ concentrations higher than 0,20 gN-NH/ L"1 suggest that the filter bed 
loses biomass; the organic nitrogen in proteins and other biopolymers could be degraded into 
NH4+ or NO3" by heterotrophic nitrifying bacteria. The biomass could also serve as the carbon 
cycling mechanism for type I methanotrophic bacteria when inorganic nitrogen is limited 
[Wilhusen et al., 2004], 
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Figure A6: Nitrogen bed retention rate as a function of NH/ concentration in nutrient 
solution. 
Dry biomass evolution 
Figures A7a and A7b show the dry biomass content in BFl and BF2 respectively as a function 
of the NH4+ concentration in the nutrient solution. For both biofilters, the average dry biomass 
content in the bed decreased with the NH/ concentration in the nutrient solution. For BFl, the 
mean of biomass decreased from 8,6 to 4,5 kg m'3 filter bed and for BF2 from 4,3 to 3,5 kg 
m"3 filter bed. The biomass content was higher in the upper section of the biofilter compared to 
the other sections. The data suggest that the biomass content in the filter bed for BF2 was 
smaller than in BFl because BF2 converted more carbon to CO2 than into biomass (Yco of 
1,55). 
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A6. Conclusion 
The simultaneous treatment of CH4 and NH/ was studied in 2 biofilters packed with inorganic 
material at a CH4 concentration of 0,3% (v/v) and an air flow of 3 L min"'. For 
NH/concentrations in the nutrient solution ranging from 0,05 to 0,5 gN-NH/ L"', the CH4-
EC and the PCO2 decreased with the NH4+ concentration whereas the RNH+ and the RNQ_ 
increased following a Michaelis-Menten type model. The increase of R.from negative to NO3 
positive values suggests that the denitrification of NO3" decreased in both biofilters. 
When nutrient solution was increased with small steps of 0,01-0,025 gN-NH4+ L'1 , the 
biofilter converted more CH4 and NRt+ than the biofilter with higher NH4+ steps of 0,05 gN-
NH4+ L"1. The present study showed that little increases of NH4+ led to the acclimation of 
bacteria presented in the biofilter and caused less inhibition to methanotrophs. 
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